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Las  aguas  residuales  de  bodegas  se  caracterizan  por  una  marcada  estacionalidad, 
aumentando  su  caudal  y  carga  contaminante  hasta  10  veces  durante  la  vendimia  y 
trabajos posteriores. El periodo de alta carga varía entre 15 días y un par de meses, 
dependiendo de cada bodega. El resto del año,  las cargas contaminantes son mucho 
menores,  habiendo  periodos  sin  agua  residual.  Es  por  esto  que  en  ocasiones,  los 
sistemas  convencionales  de  tratamiento  de  aguas  no  son  adecuados  o  tienen 
dificultades para conseguir alcanzar los parámetros legales de vertido.  
En  este  trabajo  se  trata  de  evaluar  el  rendimiento  de  un  sistema  combinado  de 




Globalmente,  los  valores  de  caudal  y  cargas  orgánicas  superaron  a  los  de  diseño, 
excediendo el 122% en caudal y 175% en DBO5 en el primer año, y el 204% en caudal y 
383%  en  DBO5  el  segundo  año.  Debido  a  esta  diferencia  entre  los  parámetros  de 
diseño  y  los  reales,  en  algunos momentos  se  superaron  los  parámetros  legales  de 
vertido. A pesar de ello, el sistema global de humedales, constituido por un humedal 
de  flujo  vertical  seguido  de  3  humedales  de  flujo  horizontal  en  paralelo,  tuvo  una 






La principal  función del digestor anaerobio es  la  retención de sólidos en suspensión, 
evitando  que  lleguen  a  los  humedales,  y  prevenir  de  esta  forma  el  proceso  de 
colmatación  de  los mismos.  Este  digestor  consiguió  una  eliminación  del  60%  de  los 




As  augas  residuais  de  adegas  caracterízanse  por  unha  marcada  estacionalidade, 
aumentando o  seu  caudal  e  carga  contaminante  ata  10  veces durante  a  vendima  e 
traballos posteriores. O período de alta carga varía entre 15 días e un par de meses, 
dependendo  de  cada  adega.  O  resto  do  ano,  as  cargas  contaminantes  son  moito 
menores,  con  períodos  sen  auga  residual.  É  por  isto  que  en  ocasións,  os  sistemas 
convencionais de  tratamento de augas non son axeitados ou  teñen dificultades para 
acadar os parámetros legais de verquido.  








disto,  o  sistema  global  de  humidais,  constituído  por  un  humidal  de  fluxo  vertical 
seguido  de  3  humidais  de  fluxo  horizontal  en  paralelo,  tivo  unha  eficiencia  de 
eliminación  promedio  do  86,8%  para  sólidos  en  suspensión  totais,  73,3%  para 
demanda  química  de  osíxeno  (DQO)  e  74,2%  para  a  demanda  biolóxica  de  osíxeno 
(DBO5). O sistema tamén eliminou o 52,4% do nitróxeno total Kjeldhal (NTK), o 55,4% 
do  amonio  e  o  17,4%  dos  fosfatos. A  partir  dos  resultados  obtidos,  proponse  unha 
serie de modificacións e melloras da planta depuradora para poder acadar os  límites 
de verquido.  
A  principal  función  do  dixestor  anaerobio  é  a  retención  de  sólidos  en  suspensión, 
evitando que cheguen aos humidais, e previr desta  forma o proceso de colmatación 
dos  mesmos.  Este  dixestor  conseguiu  unha  eliminación  do  60%  dos  sólidos  en 




Winery wastewaters have a great seasonality,  increasing  flow and organic  load up to 
10 times during vintage period and  later works. High  load period ranges between 15 
days and two months, depending on the winery. Low  loaded wastewater or even no 







Globally,  flow and organic  load values were higher  than design’s, exceeding 122%  in 
flow,  175%  in  BOD5  during  first  year,  and  204%  in  flow  and  383%  in  BOD5  during 






Some  modifications  and  improvements  for  the  treatment  plant  to  carry  out  legal 
discharge limits are proposed therefrom.  
First goal of anaerobic reactor is the reduction of total suspended solids, avoiding their 
arrival  to  the  constructed wetlands  and  preventing  clogging.  The  anaerobic  reactor 
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efluente.  A  pesar  de  ello,  tienen  múltiples  ventajas,  como  su  bajo  coste  de 
implantación  y mantenimiento,  y  su  alta  retención  de  sólidos,  que  los  hacen muy 
interesantes como tratamiento primario.  
Los humedales construidos  son canales o balsas poco profundos, en  los que el agua 
residual  circula  a  través  de  un  medio  filtrante  compuesto  por  arenas  y  gravas 
plantadas con especies vegetales adaptadas a ambientes acuáticos. Gracias a procesos 
biológicos, químicos y físicos que se producen en el medio filtrante, el agua consigue 
elevados  rendimientos de depuración. Son  sistemas  sencillos de mantener y operar, 
presentan bajos  costes de operación,  consiguen una buena  integración paisajística y 
normalmente  no  necesitan  adición  de  productos  químicos.  Estos  sistemas  naturales 
están ampliamente distribuidos en diferentes países, sobre todo en Europa y Estados 
Unidos, tratando tanto aguas residuales urbanas como industriales, contribuyendo a la 










tratar  los vertidos de una  industria vitivinícola  (D.O. Rias Baixas) que además 
recibe aguas residuales de actividad hostelera situada en la misma explotación.   
 Evaluación  de  un  pretratamiento mediante  un  digestor  anaerobio  hidrolítico 
que  limite  la  entrada  de  sólidos  en  suspensión  a  los  humedales  y  evite  la 
colmatación de los mismos. 
 Evaluación  de  un  sistema  híbrido  de  humedales  (una  primera  etapa  de  flujo 
vertical seguido de una segunda de flujo horizontal) con el objetivo de alcanzar 
una  depuración  avanzada  de  un  vertido  de media  o  alta  carga  como  es  el 
efluente vitivinícola.  
 Evaluación del efecto de  la profundidad del medio filtrante sobre  la operación 
de los humedales de flujo horizontal. 




Descripción  de  la  depuradora,  características  del  agua  residual  de  bodega  y 
optimización de la instalación 
La planta depuradora de la bodega (Figura 1) consiste básicamente en dos tanques de 
homogenización  (8,6  m3  cada  uno)  unidos  por  el  fondo,  un  digestor  anaerobio 
hidrolítico de flujo ascendente (6 m3), un humedal de flujo vertical FV (48 m2) seguido 
de tres humedales de flujo horizontal FHSS (100 m2 cada uno) operando en paralelo. 
Para  el  diseño  de  la  planta,  y  ante  la  escasez  de  experiencias  en  este  sector,  se 






Figura 1: Representación esquemática del sistema de humedales construidos en la bodega (0-6: 




955 mg DBO5/L.  Los  niveles  de  SST  en  el  agua  bruta  estuvieron  por  lo  general  por 
debajo de 1000 mg/L, mientras que el promedio global fue de 387 ± 365 mg SST/L.  
El caudal de diseño para  la vendimia fue de 20 m3/d y para el resto del año fue de 4 
m3/d. Sin embargo,  los caudales medios para  las vendimias de  los años 2008 y 2009 





DBO5/d  (durante 15‐20 días) y para el  resto del año en 2.000 g DBO5/d.  La  realidad 
mostró unas cargas más elevadas en vendimia, pasando de 10.000 g DBO5/d en 2008 a 
más de 30.000 g DBO5/d en 2009. Además, se comprobó que los periodos de alta carga 
correspondientes  a  la  vendimia  fueron más  amplios,  alcanzando  los  2‐2,5 meses.  El 




























2,82  mg  PO42‐).  El  valor  promedio  de  pH  del  agua  bruta  fue  de  6,20  ±  0,87, 
alcanzándose un valor máximo de 8,70 y un mínimo de 3,47.  
Una  vez  determinada  la  capacidad  de  eliminación  de  materia  orgánica  (según  se 
describe en los siguientes apartados), al final de la investigación se ha comparado esta 
capacidad con la estimada en el diseño inicial, y se han estudiado diferentes opciones 
para  mejorar  la  capacidad  de  depuración.  En  cuanto  a  la  eliminación  de  materia 
orgánica,  la  planta  alcanzó  mayores  velocidades  superficiales  que  las  estimadas 
inicialmente, sobre todo el humedal vertical. Sin embargo,  las cargas generadas en  la 
bodega han sido superiores y  la  instalación no alcanzaba  la calidad requerida para el 
vertido  durante  la  vendimia.  Una  de  las  opciones  de mejora  evaluada  consiste  en 






para  prevenir  o  retrasar  la  colmatación  de  los  humedales.  Este  digestor  consiguió 
reducir un 60%  la concentración de sólidos suspendidos totales (SST) que entraron al 
humedal  vertical.  Así,  el  sistema  híbrido  FV+FHSS  ha  recibido  concentraciones  de 
entrada que oscilaron entre 72‐172 mg SST/L, 422‐2178 mg DQO/L y entre 216‐1379 
mg  DBO5/L.  Las  velocidades  de  carga  orgánica  superficial  (VCOS)  fueron  de  30,4  g 
DQO/m2∙d  y  18,4  g  DBO5/m2∙d, mientras  que  las  eficiencias  promedio  del  sistema 
global  FV+FHSS  fueron del  86,8% para  SST,  73,3% para DQO  y  74,2%  para DBO5.  El 
sistema también eliminó el 52,4% del nitrógeno total Kjeldhal (NTK), el 55,4% del NH3‐
N y el 17,4% de los fosfatos.  
Mientras que  la unidad  FV mostró elevadas  tasas de eliminación,  las unidades FHSS 
operaron a menores tasas de eliminación de  las previamente  indicadas. Las unidades 
de humedales mostraron una rápida adaptación a valores bajos de pH. Un análisis de 
regresión  lineal  indica que  las  variables  independientes  velocidad de  carga orgánica 
superficial  (VCOS)  y  temperatura  determinaron más  del  95%  de  la  variación  en  el 
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los  rangos  4‐85  g  DQO/m2∙d,  2‐49  g  DBO5/m2∙d  y  0,5‐6  g  SST/m2∙d.  La  eficacia  de 




de materia orgánica mostró. También  se estudiaron  la acumulación de  sólidos en el 





Prevención  de  la  colmatación  mediante  el  uso  del  digestor  anaerobio  como 
pretratamiento 
Uno de  los mayores problemas a  los que se enfrenta  la tecnología de  los humedales 
construidos es la colmatación o atasco del medio filtrante. Consiste en la acumulación 
de diferentes sólidos en el  lecho, que hacen que disminuya su eficacia y  la capacidad 
de  infiltración. Para prevenir  la  colmatación es esencial dotar  a  la  instalación de un 
buen sistema de pretratamiento que reduzca  los sólidos de entrada a  los humedales, 
retrasando así el fenómeno de colmatación. En este sentido, los digestores anaerobios 
de  flujo  ascendente  parecen  ser  un  buen  sistema,  barato  y  sencillo  de  operar,  que 
puede retener una gran cantidad de sólidos.  
Durante 2,8 años,  los humedales operaron a elevadas cargas orgánicas y bajas cargas 










entre  la acumulación de sólidos y  la conductividad hidráulica  (CH):  los sólidos totales 
acumulados  explican  el  70%  de  la  variación  en  la  conductividad  hidráulica. Una  CH 
menor de 20 m/d podría ser alcanzada cuando la acumulación de sólidos oscila entre 5 
y 15  kg  SST/m2,  lo que es  indicativo del  inicio de  signos de  colmatación  tales  como 
encharcamiento y flujo superficial.  
Eliminación de metales pesados en un sistema DA‐HC 
La  eliminación  de  metales  pesados  se  estudió  en  una  planta  piloto    compuesta 
también  por  una  combinación  de  digestor  anaerobio‐humedales  construidos  que 
trataba aguas residuales urbanas. La depuradora consistía en tres unidades en serie: el 
digestor  anaerobio  UASB  (Up‐flow  anaerobic  sludge  blanket),  un  humedal  de  flujo 
horizontal  superficial  (FHS)  y  finalmente  otro  humedal  de  flujo  horizontal 
subsuperficial  (FHSS)  en  serie.  Se  ha  determinado  tanto  la  eliminación  de metales 
pesados  del  agua  residual,  como  su  acumulación  en  el  lodo  del  digestor  y  en  los 
sedimentos de los humedales durante un periodo de hasta 4 años.  
Los  resultados  indicaron  altas  eliminaciones  para  algunos  metales 
(Sn>Cr>Cu>Pb>Zn>Fe,  oscilando  entre  el  71‐94%),  eliminaciones medias  para  el  Ni 
(49%),  Hg  (42%)  y  Ag  (40%),  y  eliminaciones  negativas  para  el  Mn  y  el  As.  La 











las  emisiones  de metano  aumentan  con  la  edad  del  sistema,  de  los  267±188  mg 
CH4/m2∙d en el segundo año de operación, hasta los 543±161 mg CH4/m2∙d a los 5 años 














































































1.1 Aguas residuales en el sector del vino 
En  las  bodegas  se  genera  agua  residual  en  operaciones  de  limpieza  de  equipos  y 
botellas,  y  también en purgas durante el proceso de enfriamiento  (Pretuccioli et al, 
2002).  Tanto  los  caudales  como  las  cargas  contaminantes  varían  en  función  de  la 
actividad  que  se  realiza  en  la  bodega  (vendimia,  prensado,  embotellado...),  de  la 
tecnología  usada  y  el  tipo  de  vino  y  otros  productos  (vino  blanco,  tinto  o  vinos 
especiales y licores), así como de la preocupación de la entidad por el ahorro de agua y 
la prevención de la contaminación.  





La  DBO5  atañe  valores  de  aproximadamente  el  50%  de  la  DQO,  lo  que  indica  una 
elevada biodegradabilidad y potencial de depuración mediante tratamientos biológicos. 
En  este  tipo  de  aguas  residuales,  la  concentración  de  nitrógeno  y  fósforo  es 
habitualmente  baja,  pero  puede  verse  incrementada  por  vertidos  de  restos  de 
levaduras,  o  por  las  componentes  de  tipo  doméstico  engendradas  en  la  propia 
instalación. Los pH son por lo general bajos, situándose en el rango de 3,5 a 7.  
Según  un  estudio  realizado  por  CEMAGREF  en  Francia,  los  efluentes  en  época  de 
vendimia se caracterizan por una carga orgánica elevada (valores punta de DQO entre 
10,000  y 35,000 mg/L, DBO entre 5,000  y 20,000 mg/L;  valores medios entre 1600‐
2100, DBO 1000‐1200 mg/L). La carga orgánica del efluente es función del tipo de vino 
producido,  siendo generalmente mayor en  la producción de vino blanco.  La materia 
orgánica  es  fácilmente  biodegradable,  encontrándose  la mayor  parte  en  disolución. 





























La  producción  de  vinos  en  España  por  color  se  muestra 
ascendente en  los primeros años de  la década, descendiendo y 
equilibrándose  en  los  últimos  años  analizados.  Con  respecto  al 








































Producción de vino en España por color
13,62 16,07



































































El proceso de elaboración comienza con  la recogida de  la uva, o  lo que es  lo mismo, 
con  la  vendimia.  Las  características  del  vino  dependen  de  un  conjunto  de  factores 














































































Es muy  importante que  la uva  llegue en buenas condiciones a  las bodegas, sin sufrir 





Pero  en  una  gran  empresa,  una  buena  instalación  de  recepción  que  funcione  sin 
problemas  contribuye  de manera  esencial  a  la  fluidez  de  la  entrada  de  las  cargas 
aportadas por los viticultores. 




aspereza  fuertes que adquiere el vino. La  función complementaria será  la separación 








Una vez efectuada  la separación del  raspón puede procederse a  la  trituración de  los 
granos. 









La  extracción  del mosto  de  la  uva  fresca  es  la  función  principal  del  prensado.  Las 
diferencias entre escurrido y prensado radican en el nivel de presión aplicado sobre la 
baya. Las funciones y misiones son globalmente las mismas. 
La misión del escurrido es separar el zumo  liberado por  lo estrujado sin someter a  la 
uva a presiones notables. El mosto así obtenido se denomina mosto flor o mosto yema, 
presentando, lógicamente, una mayor calidad.  
















Las  prensas  horizontales  dan  lugar  también  a  una  aireación  del  mosto  escurrido, 
aunque  la  carcasa  que  la  rodea  lo  evita  en  parte.  Proporcionan más  fangos  que  la 
prensa vertical debido a  las magulladuras de  las cadenas que tiene en su  interior. Su 
rendimiento no es muy elevado. 
Por  último,  las  prensas  de membrana  presentan  el  inconveniente  de  que  son muy 
caras,  pero  aseguran  un  mosto  de  alta  calidad.  Además  no  producen  fangos  por 
ausencia de partes mecánicas que ejerzan acciones de frotamiento. 
1.1.2.8. Desfangado	de	mostos	




lo  posible  las  oxidaciones  causantes  del  aumento  de  color  y  de  desnaturalización 
aromática. 
Los mostos procedentes del escurrido  y prensado presentan  restos de  tierra, polvo, 





El  prensado  sin  estrujado  produce  un  volumen  de  fangos  entre  el  5  y  el  10%.  Son 
turbios, finos y de sedimentación lenta. 
El estrujado y el escurrido mecánico producen mayor cantidad de fangos, del 15 al 20% 
con  estrujadora  de  rodetes  y  hasta  el  30%  con  estrujadora  centrífuga.  Son  fangos 
gruesos, que caen rápidamente y dejan el mosto limpio. 











condiciones  en  las  que  se  realiza  para  aumentar  la  calidad  del  producto  final.  La 
fermentación  alcohólica  consiste  en  proporcionar  las  condiciones  necesarias  que 
aseguren  un  buen  trabajo  de  las  levaduras  y  permitan  obtener  la  transformación 
completa del azúcar en alcohol. Además debe vigilarse  la evolución de  la misma para 
intervenir  en  el  caso  de  desviación.  Sólo  se  produce  la  fermentación  cuando  las 
levaduras  se desarrollan bien.  La  parada de  la  fermentación  indica  la detención del 
crecimiento y su muerte. La fermentación tiene una duración entre 10‐15 días. 




Actualmente  se  define  la  fermentación  como  un  conjunto  de  reacciones  químicas 
encadenadas, catalizadas por enzimas de microorganismos (in vivo) o bien por enzimas 








temperatura  (entre  18  y  23  ºC,  la  aireación,  el  pH  del  vino  (3,1‐4),  nutrientes  y 













depositarse en el  fondo de  las  cubas.  Junto  con  las  levaduras  se depositan  también 
otros microorganismos (bacterias principalmente), residuos sólidos, materia orgánica, 
etc.  
Debido  a  estos  depósitos  son  necesarios  los  trasiegos,  que  además  de  evitar  el 
contacto  de  estas  sustancias  con  el  vino,  confieren  otros  aspectos  beneficiosos  al 
mismo. 
Clarificación: 
La  clarificación  consiste en encontrar un  vino  limpio, brillante  y estable.  En muchas 
ocasiones  un  vino  turbio  conserva  perfectamente  las  cualidades  gustativas  y 
aromáticas,  pero  por  cuestiones  de  estética  y  marketing  hay  que  clarificarlo.  El 
momento  en  que  se  debe  efectuar  un  clarificado  o  un  filtrado  depende  de  las 
circunstancias de  la empresa, y  también de  la acidez del vino, de  su pH. Existen dos 
procedimientos generales de clarificación: 
 Clarificación  natural;  es  la  caída  lenta  y  progresiva  de  las  partículas  en 
suspensión debido a su propio peso. 
 Clarificación  provocada;  consiste  en  incorporar  al  vino  una  sustancia  (colas) 














Incluso  con una buena  clarificación, el  vino debe  considerarse  como un  líquido que 
contiene gran número de partículas sólidas en suspensión.  














En  la etapa de  lavado de botellas, por  ser una de  las que mayor  volumen de aguas 
residuales engendra, enumeraremos los ciclos de lavado automático que comprenden: 
 Enjuague con agua de las botellas. Se eliminan las impurezas gruesas. 














En  las  bodegas  de  elaboración  de  vino  se  generan  dos  grandes  tipos  de  residuos; 
asimilables a urbanos y residuos peligrosos. Los residuos  inertes apenas se generan y 
suelen ser consecuencia únicamente de obras y reformas en las bodegas. 
Los  residuos  sólidos más  numerosos  que  son  generados  durante  la  elaboración  de 
vinos son los hollejos o raspones (que representan un 7% del total de uvas a procesar) 
y  los  bagazos  (que  son  aproximadamente  el  27%  de  la  vendimia  que  entra  en  la 
bodega). 

































el  agua,  ya  que  son  las  aguas  las  que  soportan  la  principal  contaminación  de  la 




























 Fase  soluble,  compuesta por  sustancias orgánicas  y minerales disueltas en el 
agua que proceden de la uva, de los depósitos enológicos y de los productos de 
limpieza. 
 Fase  insoluble,  formada  por  partículas  de  diversos  tamaños  como  raspones, 
hollejos, bayas, pepitas, restos vegetales, cristales de tartrato, etc. 
La problemática de  los efluentes de  las bodegas se debe a  la variabilidad de éstos en 
cuanto  a  la  composición  y  caudal  a  lo  largo  del  año,  ya  que  tienen  un  carácter 
marcadamente estacional. Así,  se estima que aproximadamente el 60% del volumen 
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2,000,00  16,450,00  0,96  0,12 
Octubre  2,500,00  26,025,00  1,52  0,15 
Noviembre  2,000,00  17,160,00  1,00  0,12 




600,00  6,221,10  1,64  0,16 
Octubre  1,000,00  12,152,50  3,2  0,26 
Noviembre  800,00  6,161,60  1,62  0,22 
Total      6,46  0,64 
Fuente: Grupo Aema.  
 
Ambas  bodegas  producen  los  mismos  productos,  sin  embargo  la  carga  orgánica 
generada  por  tonelada  de  uva  es muy  diferente  (3,5  vs  6,5)  y  el  consumo  de  agua 
también (0,38 vs 0,64). Por tanto,  la diferencia de carga puede ser debida a  la mejor 


















0,32) y se consume el doble de agua con  la uva  tinta que con  la uva blanca  (0,23 vs 
0,12).  
Para realizar una adecuada caracterización de las aguas residuales de una bodega hay 

























métodos  físico‐químicos,  decantación,  homogeneización  y  neutralización.  Tras  el 
pretratamiento,  suelen  emplearse  técnicas  basadas  en  el  tratamiento  biológico  del 
efluente: tratamientos aerobios y anaerobios, así como combinaciones de ambos. 
Los  procesos  aerobios más  utilizados  en  el  sector  vinícola  son:  sistema  de  fangos 
activos  (con  elevados  costes  de  inversión  y  operación,  y  riesgo  de  problemas  de 
bulking),  lagunas  aerobias  (requieren  grandes  extensiones  de  terreno,  riesgo  de 
producción  de  olores),  filtros  percoladores,  biodiscos,  etc.  En  la  actualidad, muchas 
bodegas en España están utilizando  técnicas de depuración biológica aerobia para  la 
degradación  de  estos  vertidos  sin  obtener  buenos  resultados.  En  el  grupo  de 
tratamientos anaerobios, destacan  la digestión anaerobia,  reactores UASB,  lagunas y 
filtros  anaerobios,  siendo  estas  dos  últimas  opciones  las  que  proporcionan mejores 
resultados,  según  el  documento  BREF  elaborado  por  la  Comisión  Europea  para  el 
sector  FDM  (Food, Drink and Milk) en el marco de  la directiva  IPPC. En general,  los 
procesos anaerobios permiten operar con cargas orgánicas mayores pero requieren un 
control  más  riguroso  del  proceso.  Sin  embargo,  los  procesos  mencionados  y  sus 
combinaciones,  suponen  costes  de  inversión  y  operación  elevados  para  el  caso  de 
efluentes de bodegas, debido al alto volumen de efluente generado y su variabilidad. 
La  digestión  anaerobia  es  ampliamente  utilizada  para  el  tratamiento  de  aguas 
residuales  de  industrias  alimentarias,  y  por  supuesto,  para  bodegas. Generalmente, 
después del tratamiento anaerobio hay un tratamiento aerobio para poder verter  las 
aguas  tratadas  a  la  naturaleza.  Se  utilizan  muchas  tecnologías,  como  digestores 
anaerobios de contacto, reactores UASB, filtros anaerobios y lagunas anaerobias. Para 
aguas  de  bodegas  el  rendimiento  de  eliminación  de  la  DQO  mediante  digestión 
anaerobia  es  muy  alto,  superando  el  90‐95%  (Moletta,  2005),  y  encontrando 











de  aguas  residuales  de  bodegas  se  encontraron  menores  tasas  de  producción  de 
metano  que  cuando  se  hacía  una  codigestión  junto  con  los  fangos  activos.  Otras 
tecnologías que están usándose son  los reactores de membrana  (MBR), como en  los 
estudios  piloto  llevados  a  cabo  por Artiga  et  al,  (2007).  Los  reactores MBR  ofrecen 
muchas  ventajas;  rápida  puesta  en marcha,  buena  calidad  del  efluente  final,  área 
reducida,  ausencia  de  grandes  decantadores  secundarios  y  su  operación  no  se  ve 
afectada por las propiedades de sedimentación del fango. Este sistema de tratamiento 
mostró muy buenas eficacias en  la eliminación de DQO a  los 10 días de comenzar el 
tratamiento  de  aguas  residuales  de  una  bodega  de  vino  blanco.  El  porcentaje  de 
eliminación de DQO fue superior al 97% a pesar de la carga orgánica aplicada (0,5‐2,2 
kg  DQO/m3d),  con  concentraciones  en  el  efluente  entre  20  y  100  mg/L.  La 
concentración  de  sólidos  suspendidos  en  el  efluente  fue  insignificante,  siendo  la 
producción  de  biomasa  estimada  de  0,14  g  SSV/g  DQO.  En  Australia  se  emplean 
reactores  fotocatalíticos  (Agustina  et  al.,  2006).  Se  tuvieron  en  cuenta  muchas 
variables  de  operación,  como  el  flujo  de  gas,  pH,  y  carga  catalítica.  La  mayor 
fotodegradación  y  la  máxima  eliminación  de  DQO  se  consiguieron  con  una  carga 
catalítica cero, obteniendo eficacias de eliminación de DQO del 84%. 
También hay estudios que hacen  referencia a  la ozonización de aguas  residuales de 
bodegas  (Gimeno  et al., 2007).  Se  investigó  la  combinación de  radiación UV‐A/vis  y 
ozono,  en  presencia  de  dióxido  de  titanio  (TiO2),  evaluando  previamente  la 















Los  tratamientos  naturales  como  los  humedales  construidos  (HC)  están 
considerándose  como opción para el  tratamiento de aguas de bodegas  (Masi et al., 
2002; Grismer et al., 2003; Mulidzi, 2007). Los HCs pueden asimilar amplias variaciones 
en  el  caudal  y  en  la  carga  orgánica  y  su  escaso  mantenimiento  y  bajos  costes 
operacionales  hacen  de  ellos  un  atractivo  sistema  de  tratamiento  para  bodegas  de 
tamaño moderado (Grismer et al., 2003).  
Los  estudios  disponibles  sobre  el  tratamiento  de  aguas  residuales  de  bodegas 
utilizando humedales FHSS indican que los sistemas en operación se construyeron con 
una profundidad de  la  lámina de agua de 0,7‐1,0 m (Masi et al., 2002; Grismer et al., 




























1.2 Depuración anaerobia 
Los estudios y las experiencias efectuados desde los años 70 hasta hoy, confirman los 
sistemas  de  tratamiento  anaerobios  como  una  alternativa  económica  y  eficaz  a  los 
sistemas aerobios convencionales. A lo largo de estos años, la digestión anaerobia tuvo 
que  superar  la  consideración  de  ser  un  proceso  biológico  complejo  y  sensible,  que 
requería un  control estricto del pH, de  la  temperatura y de  la entrada de  tóxicos, y 
cuya aplicación estaba  limitada al tratamiento de efluentes de media y alta carga, sin 
aplicación por  tanto a  los efluentes diluidos como  los de origen doméstico y urbano 
(Ruíz, 2004).  
La depuración anaerobia no requiere consumo de oxígeno, y la generación de lodos en 
menor  cantidad  y  elevada  estabilización,  con  un  mayor  grado  de  mineralización, 
concentración  y  fácil  deshidratación,  representan  las mayores  ventajas  frente  a  la 
depuración  aerobia  (Schellinkhout,  1993;  Lettinga  et  al.,  1993;  Zeeman &  Lettinga, 
1999; Lema & Omil, 2001; Lettinga et al., 2001; Holler, 2003).  
En  los  últimos  25  años  se  ha  progresado  mucho  en  el  conocimiento  del  proceso 




postratamiento  o  en  las  grandes  inversiones  hechas  en  los  sistemas  aerobios 
(Switznbaun, 1995; Kalker et al., 1999).  
1.2.1 Bases	cinéticas	y	microbiológicas	del	proceso	anaerobio	

















 Bacterias  fermentativas que por medio de  la hidrólisis  transforman polímeros 
en monómeros,  y  estos  en  acetato,  hidrógeno,  dióxido  de  carbono,  ácidos 
orgánicos de cadena corta, aminoácidos y otros productos.  
 Bacterias  acetogénicas,  productoras  de  hidrógeno,  el  cual  convierte  los 
productos generados por las fermentativas en acetato, hidrógeno y dióxido de 
carbono.  
 Bacterias  metanogénicas,  que  utilizan  los  sustratos  producidos  por  las 







paredes  celulares  de  las  bacterias  fermentativas.  Esta  conversión  en  materiales 
disueltos se consigue gracias a exoenzimas excretadas por  las bacterias fermentativas 
hidrolíticas.  La  hidrólisis  de  los  polímeros  ocurre  usualmente  de  forma  lenta,  y  son 
varios  los  factores  que  pueden  afectar  al  grado  y  a  la  tasa  en  que  el  sustrato  es 
hidrolizado  (Chernicharo  & Machado,  1998):  temperatura  operacional  del  reactor, 







proteínas  y  grasas),  tamaño  de  las  partículas,  pH  del  medio,  concentración  de 
amoniaco y concentración de productos de la hidrólisis (ácidos grasos volátiles).  
1.2.1.2 Acidogénesis	
Las bacterias  fermentativas metabolizan  los productos  originados  en  la hidrólisis  en 







Las bacterias  acetogénicas  forman parte de un  grupo metabólico  intermediario que 











incluir otras  fases, dependiendo de  la  composición química de  los  residuos. Cuando 
estos  contengan  compuestos  sulfatos  y/o  nitratos,  se  produce  la  oxidación  de 


















a  la  acción  de  diferentes  grupos  tróficos  mediante  procesos  de  tipo  inhibitorio  o 
mediante  la modificación de  las características  fisicoquímicas del medio, el cual, a su 
vez,  también  puede  afectar  decisivamente  a  la  viabilidad  de  la  operación  de  una 
determinada etapa.  
La reducción de los costes energéticos y de los costes derivados de la gestión de lodos 
convierten  a  la  digestión  anaerobia  en  la  alternativa  más  competitiva  para  el 























Los  aspectos  cinéticos  que  conviene  tener  en  cuenta  son  la  velocidad  específica 
máxima de crecimiento  (μm), que explica  la velocidad de crecimiento en condiciones 
favorables  de  no  limitación  del  sustrato;  el  rendimiento  celular  (Yχs),  que  indica  la 
fracción de  sustrato destinada al  crecimiento  celular;  la  constante de afinidad  (ks) o 
saturación, que indica la avidez de un grupo trófico por un determinado sustrato; y la 
actividad específica máxima  (rs), que  indica  la  cantidad de biomasa en  la unidad de 
tiempo.  
Las  velocidades  de  crecimiento  son  ciertamente  pequeñas  y  que,  dado  el  bajo 
rendimiento celular, la conversión de sustrato en masa celular es también pequeña, lo 
cual  condiciona  una  lenta  velocidad  de  desarrollo microbiano.  Esto  es  una  ventaja 
importante  del  proceso  cuando  se  contempla  bajo  la  óptica  de  la  depuración  de 





hidrólisis  el  parámetro  fundamental  es  la  superficie  disponible  de  las  partículas  de 
sustrato.  
En  la mayoría de  los estudios cinéticos  los  investigadores consideran sólo una de  las 
etapas  como  determinante  de  la  velocidad  global  del  proceso.  La  elección  de  esta 
etapa depende de  la naturaleza del  sustrato, de  la  configuración del proceso, de  la 
temperatura y de la velocidad de carga.  
1.2.2 Parámetros	fisicoquímicos	










6,5  para  las  homoacetogénicas;  y  entre  6,5‐7,5  para  las  metanogénicas, 
hidrogenófilas  o  acetoclastas.  El  pH  óptimo  para  la  mayoría  de  los 
microorganismos  que  intervienen  en  la  digestión  anaerobia  se  sitúa  en  el 
entorno  de  la  neutralidad,  entre  6,5‐7,5,  El  valor  de  pH  determina,  además, 
otros parámetros importantes como la alcalinidad y la solubilidad del CO2,  
 Potencial  redox:  Los  valores  recomendados  están  por  debajo  de  ‐350  mV, 
aunque pueden operar de forma eficaz con valores de ‐200 mV.  
 Temperatura: Para el funcionamiento de  las bacterias anaerobias, existen tres 
zonas de  temperatura:  rango psicrófilo  (5‐20 ºC),  rango mesófilo  (20‐40 ºC) y 
rango termófilo (50‐70 ºC).  
Los dos rangos de temperatura óptimos para la máxima actividad bacteriana anaerobia 
son el mesófilo  (alrededor de 35 ºC) y el  termófilo  (entre 55‐60 ºC). Al separarse de 
tales valores  la actividad de estos microorganismos disminuye y parece ser que esta 
disminución  se  debe  fundamentalmente  a  una  falta  de  adaptación  a  las  nuevas 
condiciones.  
Nutrientes:  Para  una  buena  operación  en  equipos  de  tratamiento  anaerobio  se 
requieren  los nutrientes necesarios para el desarrollo microbiano y  la alcalinidad que 
permita  hacer  frente,  en  lo  posible,  a  las  variaciones  de  pH  del medio. Una  de  las 
ventajas  del  proceso  anaerobio  es  su  baja  necesidad  de  nutrientes  derivada 
lógicamente de la baja producción celular. La composición y el rendimiento celular de 




















agregados  bacterianos  floculentos  o  granulares  con  buenas  características  de 
sedimentación. El lecho parece estar estratificado, de manera que los lodos con mayor 
sedimentabilidad  quedan  en  la  zona  baja  y  los  más  finos  y  dispersos  en  la  zona 
superior.  
Para dificultar la salida de estos agregados fuera del reactor, el diseño de los reactores 
UASB  se  completa  con  un  dispositivo  denominado  genéricamente  separador  gas‐
sólido‐líquido,  para  retener  las  partículas  arrastradas  por  estas  corrientes, 
comportándose como un sedimentador interno.  









Los  principales  procesos  físicos  que  tienen  lugar  en  un  reactor  HUSB  son  la 
sedimentación,  la  filtración  y  al  absorción.  En  estos  reactores  se  persigue 
fundamentalmente la retención de sólidos suspendidos.  
1.2.3.2 Aplicaciones	de	la	digestión	anaerobia	
Los  sistemas  de  tratamiento  anaerobios  se  utilizan  en  una  gran  variedad  de 

















elevada  actividad  metanogénica.  Con  aguas  diluidas  la  granulación  es  posible  en 
períodos de tiempo de entre 1 y 2 meses (Soto et al., 1997).  
Cuando se tratan aguas diluidas y/o cuando se opera a bajas temperaturas, el reactor 
UASB muestra  limitaciones en  la operación debido  a problemas de  transferencia de 
materia entre  fases, porque baja  la producción de biogás y el grado de mezcla en el 
lecho.  
1.3 Tecnología de los humedales construidos 
Los  humedales  construidos  son  sistemas  de  depuración  constituidos  por  lagunas  o 
canales poco profundos  (de menos de  1 m) plantados  con  vegetales propios de  las 
zonas húmedas y en los que los procesos de descontaminación tienen lugar mediante 
las interacciones entre el agua, el sustrato sólido, los microorganismos, la vegetación e 
incluso  la  fauna.  Los  humedales  construidos  también  se  denominan  humedales 
artificiales. 
Son tecnologías de operación simple, con una escasa producción de lodos residuales y 
sin apenas  consumo energético  (puede  requerirse  la  instalación de una bomba para 
llevar el agua a  la cabecera de planta si  la orografía del emplazamiento escogido no 
permite el aprovechamiento de  la fuerza de gravedad). No necesitan de  la adición de 








riego  de  viñas,  o  en  cultivos  agrícolas  en  los  Ayuntamientos.  La  infraestructura 
necesaria  para  su  construcción  es muy  simple  y  asequible,  y  su mantenimiento  es 






































circula preferentemente a  través de  los  tallos  y hojas de  las plantas. Estos  tipos de 
humedales se pueden entender como una modificación del  lagunaje natural con una 
profundidad de la lámina de agua entre 0,3 y 0,4 m con plantas. Se suelen aplicar para 












se  recomienda al  lector  reconocer a estos sistemas como humedales construidos de 
flujo subsuperficial. 
Las  principales  diferencias  de  los  sistemas  de  flujo  subsuperficial  respecto  a  los 















caracterizan por  funcionar permanentemente  inundados  (el agua se encuentra entre 
0,05 y 0,1 m por debajo de la superficie) y con cargas de alrededor de 6 g DBO/m2día.  
Los  humedales  horizontales  están  compuestos  por  los  siguientes  elementos:  (1) 
estructuras de entrada del afluente,  (2)  impermeabilización del  fondo y  laterales ya 
sea  con  láminas  sintéticas  o  arcilla  compactada,  (3) medio  granular,  (4)  vegetación 




















la contaminación de  las aguas subterráneas. Dependiendo de  las condiciones  locales 
puede  ser  suficiente  una  adecuada  compactación  del  terreno.  En  otros  casos  será 
necesario  realizar  aportaciones  de  arcilla  o  utilizar  láminas  sintéticas.  Esta 
impermeabilización puede suponer el 40% del presupuesto total del sistema. 
Estructuras de entrada y salida 
Los humedales  son  sistemas que  requieren una buena  repartición  y  recogida de  las 








El  agua  residual  procedente  de  los  tratamientos  previos  se  hace  llegar  hasta  una 
arqueta donde el  caudal  se divide equitativamente  y mediante diversas  tuberías  se 
vierte  al  lecho. Alternativamente  se  puede  hacer  llegar  el  agua  hasta  un  canal  con 
vertedero que la distribuye de forma homogénea en todo el ancho del sistema. 
La recogida del agua efluente se realiza con una tubería perforada asentada sobre el 
fondo del humedal. Esta  tubería  conecta  con otra en  forma de  “L”  invertida y  cuya 
altura  es  regulable. Dicha  estructura  permite modificar  el  nivel  de  agua  y  a  su  vez 
drenar el humedal durante operaciones de mantenimiento. 
Medio granular 
En  las  zonas  de  entrada  y  salida  se  colocan  piedras  que  permiten  diferenciar  estas 




























Todas  estas  plantas  presentan  adaptaciones  especiales  para  vivir  en  ambientes 






























2. Deben  ser  especies  que  alcancen  una  biomasa  considerable  por  unidad  de 
superficie para conseguir la máxima asimilación de nutrientes. 




















La  circulación del  agua es de  tipo  vertical  y  tiene  lugar  a pulsos, de manera que el 
medio  granular  no  está  permanentemente  inundado.  La  profundidad  del  medio 
granular es de entre 0,5 y 0,8 m. Operan con cargas de alrededor de 20 g DBO/m2día. 
Los  sistemas  verticales  tienen  una  mayor  capacidad  de  tratamiento  que  los 




































Es muy  importante  lograr una distribución  y  recogida del agua uniforme en  toda el 
área del sistema. Para la distribución se utilizan redes de tuberías dispuestas sobre la 
superficie, ya sea en  forma radial o a  lo  largo del  lecho, por  las que el agua residual 
circula  a  presión.  Debido  al  flujo  discontinuo,  en  climas  fríos  se  suelen  colocar 
enterradas en el  lecho entre 0,05  y 0,1 m por debajo de  la  superficie  con el  fin de 
evitar la congelación. Estas tuberías de distribución suelen tener un diámetro de 32‐45 




menos 3  veces el  volumen de  las  tuberías de distribución. Por ejemplo,  si  tenemos 
tuberías de distribución de 32 mm de diámetro para un sistema de depuración para 
una casa unifamiliar, el volumen del  sistema de distribución  rondará  los 20  l. Por  lo 
tanto, el volumen de bombeo de cada pulso debe ser al menos de 60  l. Esto significa 
que la frecuencia de pulsos para una casa unifamiliar con una carga normal será de 8‐





Igual  que  en  los  sistemas  horizontales,  el  medio  granular  debe  ser  limpio,  duro, 
durable y capaz de mantener su forma a largo plazo. 
En  los  humedales  verticales  el medio  granular  es  de  tipo  heterogéneo  ya  que  se 
disponen  tres  capas horizontales  con distinta granulometría,  la  cual aumenta  con  la 











coeficiente de uniformidad  (U=d60/d10) que debería  ser menor de 3,5  (Figura 1‐13). 




El  contenido en  arcilla  y partículas  finas  (menos de 0,125 mm) debe  ser menor del 
0,5%.  En  la  práctica,  sólo  pueden  usarse  arenas  o  gravas  lavadas.  La  profundidad 
efectiva  del  filtro  es  1,0 m  y  la  superficie  del  filtro  debe  estar  nivelada.  El medio 
filtrante  se  separa  de  la  capa  de  drenaje  del  fondo mediante  la  colocación  de  un 
geotextil entre las dos capas o situando una capa de grava graduada que impida que la 
arena del  filtro se cuele dentro de  la capa de drenaje. De este modo  se previene el 


















1.4 Mecanismos de eliminación de los contaminantes 
A continuación se describen  los mecanismos de eliminación de  los contaminantes en 










las  fuerzas de  adhesión que ocurren entre  los  sólidos  y que  tienden  a promover  la 
formación de partículas de mayor  tamaño. En  la actualidad  se desconoce  cuál es  la 
importancia relativa de cada uno de estos fenómenos. 
En  los  humedales  horizontales  la mayor  parte  de  la  eliminación  de  la materia  en 
suspensión sucede cerca de la zona de entrada y su concentración va disminuyendo de 
forma  aproximadamente  exponencial  a  lo  largo  del  lecho.  En  general,  casi  toda  la 

























En  los  sistemas  verticales  la  retención  de  la materia  en  suspensión  ocurre  en  los 
primeros  centímetros  del  medio  granular.  Su  concentración  disminuye  de  forma 
similar a como ocurre en los horizontales pero en sentido vertical. 
El  rendimiento  de  eliminación  de  la  materia  en  suspensión  tanto  en  sistemas 
horizontales como en verticales suele ser muy elevado. Normalmente es de más del 
90%  produciendo  efluentes  con  concentraciones  menores  de  20  mg/L  de  forma 
sistemática. 
Un contenido excesivo de materia en suspensión en el agua residual de tipo inorgánico 




La  eliminación  de  la materia  orgánica  en  los  humedales  es  compleja  ya  que  es  el 
resultado  de  la  interacción  de  numerosos  procesos  físicos,  químicos  y  bióticos  que 
suceden de forma simultánea. 
La  materia  orgánica  particulada  es  retenida  por  filtración  cerca  de  la  entrada  en 
sistemas horizontales y cerca de  la superficie en verticales (tal y como se ha descrito 
para  la  materia  en  suspensión,  ya  que  gran  parte  de  esta  materia  orgánica  es 
básicamente  la materia en suspensión). Esta  fracción particulada, por  fragmentación 
abiótica,  se  convierte  en  partículas más  pequeñas  que  pueden  ser  hidrolizadas  por 
Distancia desde la entrada, m

































por  adsorción,  bien  en  la  propia  materia  orgánica  o  en  el  medio  granular.  Estas 
sustancias pueden simplemente quedar allí, o bien desplazarse y ser readsorbidas, o 
ser degradadas por microorganismos. 
La  degradación  de  la materia  orgánica  por  vía  aeróbica  en  los  humedales  de  flujo 






































Las  bacterias  heterótrofas  aeróbicas  en  ausencia  de  oxígeno  pueden  degradar  la 
materia  orgánica  por  vía  anóxica  utilizando  el  nitrato  como  aceptor  de  electrones 
(desnitrificación). Está bastante claro que  la vía anóxica opera en  flujo horizontal ya 
que  en  muchos  estudios  se  ha  observado  eliminación  de  amoníaco  y  en  cambio 
ausencia de nitrato, lo que sugiere que el nitrato formado se elimina rápidamente por 
desnitrificación. Por el contrario, en sistemas verticales  la desnitrificación parece que 
no  opera  ya  que  no  pueden  eliminar  nitrato.  Esto  es  debido  a  que  en  toda  la 
profundidad del lecho hay condiciones aeróbicas que impiden la desnitrificación. 
En  los  sistemas  horizontales  hay  supuestamente  pocos  lugares  con  condiciones 
aeróbicas,  y  por  tanto  en  una  parte  muy  importante  del  lecho  las  bacterias 
fermentativas facultativas crecen originando ácidos grasos como el acético y el láctico, 
alcoholes  como  el  etanol  y  gases  como  el  H2.  Estos  compuestos  representan 
substratos  para  las  bacterias  sulfatorreductoras  y  metanogénicas,  todas  ellas 
anaeróbicas.  También  para  heterótrofas  aeróbicas  si  es  que  estos  substratos  están 
disponibles en  las zonas aeróbicas. En  los sistemas verticales  la presencia de oxígeno 
en todo el lecho inhibe las reacciones de tipo anaeróbico. 
Los balances de masa efectuados así como la información reciente disponible sobre el 
ciclo  del  azufre  indican  que  la  sulfatoreducción  es  una  vía  muy  importante  de 
degradación de  la materia orgánica en sistemas horizontales (Aguirre et al, 2005). Se 









profundidad  del  agua  y  la  carga  orgánica  afectan  la  importancia  relativa  de  las 
diferentes vías de degradación de  la materia orgánica, y éstas a su vez afectan a  los 
rendimientos de eliminación. En  la actualidad está bastante claro que a medida que 
ganan  importancia  las vías anaeróbicas en detrimento de  las anóxicas y aeróbicas  la 
eficiencia  disminuye.  Por  este  motivo,  los  humedales  verticales  alcanzan  mejores 
rendimientos de eliminación, ya que en estos prevalecen las vías aeróbicas. 






En  las  aguas  residuales  urbanas  el  nitrógeno  se  encuentra  fundamentalmente  en 
forma de amonio y también como nitrógeno orgánico. No suele ser habitual encontrar 
concentraciones  significativas  de  nitratos  y  nitritos.  En  los  humedales  el  principal 
mecanismo  de  eliminación  de  nitrógeno  es  de  tipo  microbiano  y  consiste  en  la 
nitrificación seguida de desnitrificación. Sin embargo, también hay otros procesos que 
contribuyen a  la eliminación como  la adsorción del amonio y  la asimilación realizada 
por  las plantas. En  los humedales el ciclo del nitrógeno está acoplado al del carbono 
(materia orgánica) fundamentalmente a través de la desnitrificación. 

















de  anoxia  y  en  presencia  de  materia  orgánica,  ya  que  es  realizada  por  bacterias 
heterotróficas.  Por  esta  razón  los  humedales  verticales  tienen  dificultades  para 












los  humedales  generalmente  utilizarán  preferentemente  amonio  ya  que  es  más 
abundante. El nitrógeno asimilado es incorporado a la biomasa y por tanto eliminado 
del agua. Al morir  las partes aéreas de  las plantas, durante  su  senescencia anual, el 
nitrógeno  puede  retornar  al  humedal,  por  ello  se  recomienda  podar  la  vegetación 
justo antes de  la senescencia. En general en aguas urbanas de tipo medio  las plantas 
eliminan entre un 10 y un 20% del nitrógeno. 


















atribuirse a que el humedal  vertical permite una mayor oxigenación  y por  lo  tanto, 




Otro estudio de  la República Checa realizado por Hudcová et al  (2013)  fue  llevado a 
cabo en un humedal de flujo horizontal de 1800 m2 de superficie, depurando el agua 
residual  de  una  población  de  326  habitantes  equivalentes. Después  de  18  años  de 
funcionamiento,  la eliminación de amonio  fue baja,  con  concentraciones medias de 
entrada y salida de 43 y 28,5 mg/L,  lo que supuso una eficacia media de eliminación 







bióticos  incluyen  la  asimilación por parte de  las plantas  y  los microorganismos.  Los 
abióticos abarcan  fundamentalmente  la adsorción por el medio granular. En muchos 
estudios  se  ha  observado  que  después  de  la  puesta  en marcha  de  humedales  se 







rápidamente  en  poco  tiempo.  Esto  es  debido  a  que  el medio  granular  limpio  tiene 
capacidad de adsorción, pero esta se va perdiendo rápidamente. 





















La  eliminación  de  microorganismos  es  un  proceso  de  gran  complejidad  ya  que 
depende de  factores  como  la  filtración,  la adsorción  y  la depredación  (Kadlec et al, 














El  grado  de  eliminación  obtenido  en  sistemas  horizontales  y  verticales  es  similar  y 













Los productos  farmacéuticos y de higiene y cuidado personal  (PPCPs) en  los medios 
acuáticos  están  siendo  objeto  de  preocupación  en  los  últimos  tiempos.  El  uso  de 
humedales  para  la  eliminación  de  contaminantes  convencionales  está  bien 
documentado.  Sin  embargo,  los  estudios  científicos  disponibles  en  sistemas  de 





fotodegradación,  degradación  microbiana,  precipitación  y  sedimentación.  Además, 








de  los  ecosistemas.  Los  humedales  de  flujo  horizontal  se  han  empleado  más 
frecuentemente  como  sistemas  de  tratamiento  secundario  para  la  eliminación  de 








A modo  de  ejemplo,  la  fotodegradación  parece  ser  el método más  efectivo  para 
eliminar  el  diclofenaco  y  triclosan;  la  biodegradación  para  el  naproxeno  y  el 




1.5 Metales pesados 
Los  metales  pesados  normalmente  no  son  el  objetivo  del  tratamiento  de  aguas 
residuales  urbanas,  por  lo  que  hay muy  poca  información  sobre  la  eliminación  y  el 
destino de los metales pesados en estos sistemas de tratamiento (Vymazal et al., 2010).  
Hay varios sistemas para la eliminación de los metales pesados en las aguas residuales. 
Algunos  están basados  en  las más modernas  tecnologías, pero  tienen un  alto  coste 
energético  y  de  mantenimiento.  Por  el  contrario,  otros  como  los  humedales, 
aprovechan  los mecanismos naturales de eliminación de estos contaminantes, siendo 
más baratos de operar y mantener. Dentro de las tecnologías naturales, los humedales 
construidos  se  presentan  como  una  gran  promesa  en  la  biorremediación  de  aguas 
residuales  (Calijuri et al., 2010).  
El pH y el potencial redox del conjunto aguas residuales‐sedimentos son los principales 









que  el  potencial  redox  cobra mayor  importancia  en  lo  que  a movilidad  de metales 
pesados se refiere en este tipo de aguas. Bajo condiciones aeróbicas, el proceso más 
importante  que  afecta  a  la  acumulación  de metales  pesados  es  la  precipitación  de 
hidróxidos de Fe y Mn  (Singer & Stumm 1970).  Los procesos más  importantes en  la 
acumulación  y  la  movilización  de  metales  pesados  bajo  condiciones  anóxicas  y/o 
anaerobias  son  la  formación  de  sulfuro  de  hidrógeno  vía  sulfato  reducción  y  la 
disolución de hidróxidos de Fe y Mn (Khalid et al. 1978; Green et al. 2003; De Volder et 
al. 2003; Mansfeldt 2004). La mayoría de  los metales pesados reaccionan con sulfuro 





Sin embargo, bajo  condiciones oxidantes  los  sulfuros  se disuelven y  liberan el metal 
(Vymazal et al, 2010). Muchas veces, estos sulfuros metálicos confieren un color negro 
característico a las aguas residuales y a sus sedimentos. 
La  sedimentación  fue  reconocida  durante mucho  tiempo  como  el  principal  proceso 
implicado  en  la  eliminación  de  metales  pesados  de  las  aguas  residuales  en  los 
humedales artificiales. Sin embargo, no es sólo un simple proceso físico, y deben tener 
lugar primero otros procesos como  la precipitación y  la co‐precipitación  (Yao & Gao 
2007).  
Uno de  los objetivos del presente estudio es analizar  la capacidad de eliminación de 
metales  pesados  de  un  sistema  combinado  digestor  anaerobio‐humedal  construido 
durante  el  tratamiento  de  aguas  residuales  urbanas.  A  lo  largo  del  sistema  de 
depuración varían en especial las concentraciones de los diferentes metales pesados, y 









compara  con  los  resultados  obtenidos  para  otras  configuraciones  de  humedales 
construidos referenciados en la bibliografía. 
1.6 Emisión de gases con efecto invernadero en humedales 
construidos. 
El  dióxido  de  carbono  (CO2),  el  metano  (CH4)  y  el  óxido  nitroso  (N2O)  son  gases 
importantes por su contribución al efecto invernadero (Teiter & Mander, 2005; García 
et al., 2007).  Los humedales  artificiales pueden emitir  cantidades  variables de estos 
gases. Mientras  la mineralización de  la materia orgánica a CO2 es el objetivo de  los 
tratamientos de depuración de aguas residuales, las emisiones de CH4 y N2O deben ser 
evitadas por su alto potencial de efecto invernadero. Tanto el CH4 como el N2O tienen 
tiempos  de  vida  de  8  a  120  años,  y  sus  potenciales  relativos  de  calentamiento 
equivalen a 23 y 296 veces el del CO2 en un horizonte de 100 años, respectivamente. 
La  emisión neta de  gases  es  la diferencia  entre  la producción de  gas  y  las  tasas de 
consumo que dependen de  los parámetros de diseño y operación de  los humedales 
artificiales.  
En un principio, el escaso o nulo consumo energético y  la  fijación de una parte de  la 
carga  orgánica  permiten  presuponer  un  balance  muy  positivo  en  relación  con  la 
prevención de la emisión de gases de efecto invernadero. Sin embargo, la tendencia a 




en determinadas condiciones, pueden  resultar  importantes emisiones de metano,  lo 
que modificaría el balance ambiental de estas tecnologías.  
1.6.1 Emisiones	de	gases	de	efecto	invernadero	en	humedales	
Desde  un  punto  de  vista  muy  simplificado,  podemos  afirmar  que  un  humedal 
construido de flujo horizontal combina un medio anaerobio, situado principalmente en 
la parte honda del humedal, y un medio aerobio en  las proximidades de  la superficie 







velocidad de  carga orgánica  (variable operacional)  y  la profundidad de  la  lámina de 
agua  (variable  de  diseño  o  constructiva)  determinan  de  forma  principal  el  papel 
relativo de estos dos  tipos de ambientes y por  tanto  los mecanismos de eliminación 
(García et al., 2004) y la eficiencia depuradora del humedal.  
En  los humedales de tipo natural con plantas vasculares, el flujo total de CH4 y otros 
gases  (CO2)  emitido  a  la  atmósfera  se  debe  a  tres  tipos  de  procesos:  difusión  y 
ebullición de gases desde  los sedimentos, y transporte  interno a través de  las plantas 
(Brix  et  al,  2001).  Este  último  proceso  puede  alcanzar  el  70%  de  las  emisiones  de 
metano  en  humedales  naturales.  Por  otro  lado,  también  se  detectó  la  oxidación 
microbiana del metano (van der Nat & Middelburg, 1998), lo que viene a complicar la 
descripción  de  este  fenómeno.  Estos  mismos  procesos  podrían  ocurrir  en  los 
humedales que  tratan aguas  residuales, pero  la  importancia  relativa de cada uno de 
ellos puede variar mucho en  relación  con  lo que ocurre en  los humedales naturales 
(García et al, 2007).  
Las  emisiones  de metano medidas  varían  fuertemente  de  uno  a  otro  caso,  siendo 
frecuentes valores promedio que van desde 0 hasta 300 mg CH4/m2∙d. Estas emisiones 
serían  similares a  las de otras muchas áreas naturales  (Johansson et al., 2004), pero 
pueden registrarse casos con emisiones muy superiores. Según la revisión bibliográfica 
realizada por Mander et al. (2014), en  los 158 artículos revisados, se muestra que  las 
emisiones  de  CO2  son  significativamente  menores  en  humedales  de  flujo  libre  o 
superficial  (FHS) que en  los humedales de  flujo  subsuperficial  (valores medios desde 
95,8  a  137,0  mg/m2∙d,  respectivamente).  En  los  humedales  de  flujo  vertical,  las 
emisiones de metano fueron significativamente menores que en los de flujo horizontal 
(valores medios  de  3,0,  6,4,  y  4,0 mg/m2∙d,  respectivamente).  No  se  encontraron 
diferencias  significativas  en  las  emisiones  de  N2O  en  varios  tipos  de  humedales 
artificiales  (valores  medios  para  FHS,  FV  y  FHSS:  0,09,  0,12  y  0,13  mg/m2∙d, 














Los  sistemas  híbridos  de  humedales  (combinaciones  de  FV,  FHSS  y  FHS)  son 
beneficiosos  desde  el  punto  de  vista  tanto  de  la  purificación  del  agua  como  de  la 






parecen  ser  los  métodos  más  utilizados  por  la  comunidad  científica:  las  cámaras 
(estáticas o cerradas y abiertas o dinámicas)   y  las torres de covarianza de Eddy (EC). 
Las  cámaras  pueden  ser  abiertas  o  cerradas,  y  ambas  tienen  sus  ventajas  e 
inconvenientes.  Las  cámaras  abiertas  pueden  ser  usadas  para  largos  periodos  de 
tiempo, pero requieren un movimiento de aire controlado a través de la cámara para 
mantener la temperatura dentro del rango ambiental (Drake & Read, 1981; Streever et 
al.,  1998).  Las  cámaras  cerradas  son  simples,  no  mecánicas,  pero  sólo  pueden 
permanecer  en  el  lugar  de  la  medición  un  corto  periodo  de  tiempo,  debido  al 




determinar el  flujo de gases desde  los humedales a  la atmósfera. Es el método más 
usado comúnmente para medir el  intercambio gaseoso entre el suelo y  la atmósfera. 
Debido  a  su  bajo  coste  y  simplicidad  de  aplicación,  se  usa  ampliamente  en  varios 









dimensiones  y  características  según  los  autores.  Por  ejemplo,  las  cámaras  utilizadas 
por Yu, Hiscox & DeLaune (2013) están construidas en plástico acrílico transparente de 
0,64  cm de  grosor,  con una base de 25  x 25  x 15  cm.  La base  se  sitúa unos 10  cm 
enterrada  bajo  el  suelo,  utilizando  el  agua  para  sellar  la  cámara.  Hay  cámaras  con 
cubiertas  que  se  pueden  levantar  fácilmente,  y  de  este modo  no  se  tiene  porqué 
mover  la  base,  evitando  que  las  burbujas  de  gas  del  suelo  desvirtúen  la  atmósfera 
confinada.  Como  puerto  tomamuestras  se  usa  un  septum  de  goma,  y  se  añade  un 
termómetro para medir la temperatura dentro de la cámara. Este método es adecuado 
para medir flujos de gases para cortos periodos de medición. Se debe mezclar el gas 























de gases de efecto  invernadero en humedales de tratamiento de  fangos, se utilizó  la 
técnica  de  las  cámaras  cerradas.  En  este  caso,  las  cámaras  eran  de  PVC,  con  un 
diámetro  de  50  cm,  altura  de  80  y  un  volumen  de  130  L  aproximadamente.  Las 
muestras  fueron cogidas en el mes de  julio, entre  las 10 am y  las 2 pm. La  toma de 
muestras  se  realizó  a  través  de  un  septum  de  goma  usando  jeringuillas  de 
polipropileno  (30  mL),  junto  con  un  termómetro  que  medía  la  temperatura  y  un 
ventilador para asegurar  la mezcla de gases en el  interior de  la cámara. Además,  se 
colocó  un  tubo  fino  (diámetro  interno  de  0,3  cm)  en  el  septum  para  prevenir  el 
desarrollo de subpresión en la cámara durante el muestreo (figura 1‐16).  
Las cámaras se enterraron 10 cm por debajo del lodo para asegurar el aislamiento, y se 































En  cuanto  a  las  emisiones,  encontraron  que  las  emisiones  de  metano  variaban 
significativamente no sólo de  forma estacional, sino  también entre el día y  la noche. 















de  las  comunidades  de macrófitas  dominantes.  Cada  cámara  consistía  en  bolsas  de 
plástico selladas sobre un marco de PVC asentado en una base de madera y plexi‐glass. 
La base de las cámaras cubría una superficie de 0,5 m2 de suelo y se enterraron 10 cm 
























Figura  1‐19:  Emisiones  medias  mensuales  de  metano  de  las  5  comunidades  vegetales.  Abril  fue 




Encontraron  que  la  profundidad  del  agua  y  la  temperatura  del  suelo  producían 
diferencias significativas en las emisiones de metano.  
1.6.2.3 Método	de	la	covarianza	de	Eddy	




gases.  La  técnica  es  ampliamente  utilizada  en  micrometeorología  en  muchas 















completada.  El  cálculo  requiere  varios  pasos.  Algunos  grupos  de  investigación  han 
publicado diferente software para el cálculo de los flujos.  
Limitaciones 
Mientras  que  el método  de  la  covarianza  de  Eddy  se  utiliza  ampliamente  y  es  una 
técnica aceptada, hay algunas limitaciones del proceso que el principiante debe tener 
en  cuenta.  Primero,  sólo  es  fiable  bajo  ciertas  condiciones  (Baldocchi,  2003),  tales 
como  que  las  condiciones  atmosféricas  deben  ser  constantes  (viento,  temperatura, 
humedad) y la vegetación subyacente sea homogénea y se sitúe en un terreno plano y 






Otro  estudio  realizado  por  Yu  L.,  et  al  (2013)  comparó  las  diferentes  técnicas  para 
medir el flujo de metano, buscando  la evaluación  independiente y  la fiabilidad de  las 
mismas.  Compararon  la  tradicional  cámara  estática  manual  (MSC),  la  cámara 
automática  continua  (CAC)  y  la  covarianza  de  Eddy  (EC)  en  un  humedal  alpino. 
Encontraron  grandes  similitudes  entre  los  tres  métodos  en  los  patrones  de  flujo 
estacional de metano, pero  los patrones diurnos de  los métodos CAC  y EC diferían. 
Mientras  que  la  variación  diurna  del  flujo  de  metano  del  método  CAC  estaba 
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2 MATERIALES Y MÉTODOS 






las  actividades  de  turismo  y  hostelería  que  tienen  lugar  principalmente  durante  los 
fines de semana en el mismo establecimiento.  
La  figura 2‐1 muestra un esquema del  sistema construido, que está  formado por un 












capa de drenaje de  20  cm de  grava  gruesa de  8‐16 mm de diámetro  equipada  con 
tuberías de drenaje de 70 mm. Sobre la capa de drenaje hay un medio filtrante de 80 
cm  de  espesor  de  grava  granítica  de  3‐6 mm  de  diámetro.  Finalmente,  en  la  parte 
superior se colocó una capa de distribución de 20 cm de espesor de grava gruesa de 8‐
16 mm, y sobre esta capa se sitúan las tuberías de distribución del influente.  









y  mediante  tuberías  de  200  mm  de  diámetro  situadas  perpendicularmente  a  la 
dirección  de  flujo.  El  medio  que  rodea  las  tuberías  de  entrada  y  salida  de  los 
humedales es piedra de 60 mm. El agua residual alcanza el medio filtrante a través de 
agujeros de 40 mm hechos en las tuberías cada metro. Al final de los humedales FHSS 
se  sitúa una  tubería  similar a  las de entrada que  recoge el efluente.  Los humedales 
FHSS  son de 10  x 10 m de base  rellenos de  grava  lavada de 6‐12 mm  como medio 
filtrante y con una profundidad de 0,35 m (FHSS1) y 0,65 m (FHSS2 y FHSS3). El nivel 
del agua fue establecido en 0,3 m (FHSS1) y 0,6 m (FHSS2 e FHSS3) en la zona de salida, 












































conservación. Las muestras del  lunes eran  transportadas en  frío hasta el  laboratorio 
junto con  las congeladas del  jueves anterior. Cuando  las muestras se descongelaban, 
se  integraban  con  las del  lunes para obtener una única muestra  semanal. El mismo 
procedimiento se repetía para las muestras de los puntos S2 y S3. Para los efluentes de 
los humedales FHSS (S4, S5 e S6) se tomaban 3 muestras una vez a la semana (los lunes) 






FHSS  se obtenían una  vez  a  la  semana midiendo por duplicado el  tiempo necesario 




de  oxígeno  (DBO5),  nitrógeno  total  Kjeldhal  (TKN),  nitrógeno  amoniacal  (NH3‐N),  y 
fosfatos  (PO43‐).  Los  parámetros  de  temperatura,  oxígeno  disuelto,  potencial  redox 
(Predox) y pH se determinaron  in situ. Estos parámetros, excepto  la temperatura y el 
caudal,  eran  determinados  de  acuerdo  con  los  métodos  descritos  en  el  Standard 
Methods (1995).  
2.2 Descripción de la planta experimental de A Silvouta 
La  planta  experimental  está  situada  en  las  afueras  de  A  Silvouta  (Santiago  de 
Compostela,  Galicia,  España).  Se  construyó  en  la  primavera  de  2005  en  las 
instalaciones de  la planta depuradora municipal. La planta (Figura 2‐2) consiste en un 
reactor anaerobio de  flujo ascendente  (UASB) y dos humedales  construidos de  flujo 













de  largo)  seguido  del  humedal  subsuperficial  (10  ancho  x  7,5 m  de  largo).  Ambos 
humedales  (75 m2  cada  uno)  fueron  operados  en  serie  y  se  plantaron  con  juncos 
(Juncus  effusus)  a  razón  de  2  plantas  m‐2.  El  diámetro  medio  de  la  grava  en  los 
humedales fue de 6‐12 mm, la porosidad inicial de 0,45, y la densidad de 1.180 kg/m3. 



































2.3 Análisis de parámetros físico-químicos 




De  forma general,  la Demanda Química de Oxígeno  (DQO) es  la cantidad de oxígeno 
necesaria  para  oxidar  la  fracción  orgánica  de  una  muestra  (agua  natural,  residual 
























1. Tubos  de  digestión  de  vidrio  Pyrex  y  de  16x100 mm,  con  tapones  de  rosca  de 





5. Micropipetas  (1‐10 mL) y de menor volumen  si  fuese necesario hacer diluciones 
con las correspondientes puntas de pipeta. 
6. Matraz  erlenmeyer  (100 mL),  imán,  varilla  imantada,  bureta  (25 mL),  agitador 






2. A cada uno de  los  tubos  se  les añade 1,5 mL de  solución digestora y 3,5 mL de 
solución catalítica con los dispensadores automáticos de cada disolución. 






































en  el  contenido  de  oxígeno  es  función  de  la  cantidad  y  el  carácter  de  la materia 









 Orgánicos  carbonáceos  utilizados  por  los  organismos  aerobios  como 
fuente de alimento. 
 Nitrogenados  derivados  del  nitrito,  el  amonio  y  los  compuestos 







En general,  lo que  interesa es obtener  la DBOc. El valor de  la DBO  límite se consigue 
aproximadamente a  los 20 días en  las condiciones de ensayo estándar. En  la práctica 
se procura utilizar  la DBO a  los 5 días (DBO5). En el caso de que se sospechase que  la 
DBO nitrogenosa puede aparecer antes de 5 días, hay que  inhibir el proceso con un 







































2. El  volumen  específico es  tomado  con  la probeta  y  se  vierte  sobre  la botella de 
vidrio ahumada, en la que ya se encuentra el imán, y en la que a continuación son 
adicionados con micropipeta los micronutrientes en la concentración de 1 mL/L, se 
















La  determinación  tanto  de  sólidos  en  suspensión  totales  como  de  sólidos  en 
























y 1 hora en el desecador previo a  la  filtración y  su peso en balanza analítica es 
determinado en gramos (M1). 
2. Un  determinado  volumen  de muestra  (V)  (previamente medido  y  tomado  con 
agitación  para  asegurar  la  homogeneidad)  es  filtrado  a  través  del  filtro, 












En  las ARU  con  concentraciones  de  100  a  500 mg/L  de  sólidos  en  suspensión  sería 




El  fósforo  se  encuentra  en  las  aguas  residuales  casi  exclusivamente  en  forma  de 
fosfatos,  clasificados  en  ortofosfatos,  fosfatos  condensados,  piro,  meta  y  otros 
polifosfatos, y  los  ligados organicamente. El análisis de fósforo  incluye dos pasos que 








de  0,45  µm  de  diámetro  de  poro  separa  las  formas  disueltas  del  fósforo  de  las 
suspendidas. Los  fosfatos que  responden a  las pruebas colorimétricas sin hidrólisis o 
digestión oxidante previas en la muestra se denominan “fósforo reactivo”. La hidrólisis 
ácida  a  la  temperatura  de  ebullición  del  agua  transforma  los  fosfatos  condensados, 
disueltos  y en partículas en ortofosfato disuelto.  La hidrólisis  libera  inevitablemente 
algo de fosfato a partir de los compuestos orgánicos; pero puede reducirse al mínimo 
haciendo una buena  selección del  ácido  y del  tiempo de hidrólisis.  Tanto el  fósforo 
total como las fracciones disuelta y suspendida pueden dividirse analíticamente en tres 
tipos: reactivo, hidrolizable con ácido y  fósforo orgánico. Los métodos de análisis del 





en  solución  sulfúrica  los  iones  ortofosfato  forman  con  los  iones  molibdato,  ácido 







con  cloruro estañoso  a  azul de molibdeno de  color  intenso  y que  se determina por 

































(siendo  estas  concentraciones  las  adecuadas  para  una  ARU  diluida  como  es  o 
nuestro  caso),  los  resultados  de  absorbancia  obtenidos  para  las muestras  son 
































































ácido‐base.  El método  consta  básicamente  de  dos  etapas,  en  la  primera  etapa  la 
muestra es carbonizada debido a la acción de una mezcla ácida caliente de modo que 
el  ácido  sulfúrico  empleado  se  reduce  gradualmente  a  dióxido  de  azufre  y  agua,  el 
carbono y el hidrógeno de la materia orgánica se oxidan a dióxido de carbono y agua y 






























8. Imán,  varilla magnética,  vaso  de  precipitados  de  plástico  para  residuos,  bureta, 
etc., para la valoración. 
2.3.5.1.3 Procedimiento 
1. Son  tomados  50  mL  de  muestra  bruta  (V1)  completamente  homogeneizada 
mediante agitación y con ayuda de una pipeta de vidrio. Estos 50 mL se llevan a los 
tubos del digestor Kjendhal. 
2. Se añaden a cada  tubo 15 mL de  la disolución ácida y una punta de espátula de 
cada uno de los catalizadores. 
3. Las muestras son digeridas en el  incubador durante   un mínimo de cuatro horas 
con objeto  de que  todo  el nitrógeno de  la muestra  exceptuando  las  formas de 
nitratos y nitritos, azinas, etc., pasen a amonio. 
4. Las muestras son destiladas en el destilador  Kjendahl. 
5. El destilado es  valorado  con HCl 0,1 N  (N)  tomando nota del  volumen de ácido 
consumido  (V2)  y  el  Nitrógeno  Total  Kjendhal  es  calculado  según  la  siguiente 
expresión: 
NTK (mg/L) = (V2∙N∙14.000)/V1 
Para  la  determinación  de  Nitrógeno  Total  por  el  método  expuesto  se  realizaron 

















El amonio es determinado por una medición  sencilla  con electrodo  selectivo  (Crison 
9663)  haciendo  previamente  un  calibrado  desde  1  hasta  100  ppm  o  mg/L  con 
diluciones a partir de una disolución madre de 0,1M NH4Cl y empleando MgSO4 1 M 
como  ajustador  de  la  fuerza  iónica,  siguiendo  el  procedimiento  básico  del 







del  caso)  se  añade un  volumen del 10% del  ajustador de  fuerza  iónica previamente 
preparado  y  se  determina  el  potencial  indicado  por  el  electrodo.  Los  resultados 







































El  principio  de  funcionamiento  del  electrodo  selectivo  consiste  en  lo  siguiente:  el 
amoníaco se encuentra en disoluciones acuosas en  las formas de NH3(aq) y NH4+. Para 




De modo que se  tiene que cumplir que  [NH4+][OH‐] = k  [NH3], como  la disolución de 


















 Los  daños  mecánicos  y  los  depósitos  sobre  la  membrana  interfieren  en  la 
respuesta del electrodo.  
 La  fuerza  iónica  debe  ser  la  misma  en  todas  las  disoluciones  (patrones  y 
muestras).  El  valor  de  pH  debe  situarse  entre  3  y  8,5.  Esto  se  garantiza 
generalmente con la adición del ajustador de fuerza iónica (ISA).  
2.3.5.3 Nitrógeno	como	nitritos	y	nitratos:	[N‐NO2‐	y	N‐NO3‐]	
Para  realizar esta determinación  las muestras  tienen que ser previamente  filtradas a 
través de filtros acoplados a jeringa de 2 µm de diámetro de poro, a continuación  las 
muestras son analizadas por electroforesis capilar. Esta técnica consiste en aplicar una 
corriente eléctrica  a un microcapilar, de  forma que  se  crea un  campo eléctrico que 
produce  un  flujo  electroosmótico  y  hace  migrar  las  especies  cargadas  a  distinta 
velocidad.  Las  diferencias  de  movilidad  de  las  distintas  especies  en  el  flujo 
electroforético  dependen  fundamentalmente  de  la  carga  de  las  especies  y  de  las 
fuerzas de  fricción, que están  relacionadas con  la  forma y  tamaño de  las mismas así 
como con la viscosidad del medio. 
Para  esta  determinación  se  emplea  un  equipo  Hewlett  Packard  3DCE.  El  capilar 
empleado  es  de  sílice  fundida  con  una  longitud  efectiva  de  40  cm  y  un  diámetro 
interno de 50 µm. Como electrolito conductor de la corriente se utiliza una disolución 
de  fosfato de  sodio  (0,1M).  La  inyección de  la muestra  se efectúa por presión  a 50 











Otro método  para  la  determinación  de  nitratos  en  aguas  residuales  consiste  en  la 
medida  de  la  absorbancia  a  220  y  275  nm,  tanto  de  los  patrones  preparados  para 
constituir la recta de calibrado como de la muestra en cuestión, una vez determinadas 
las absorbancias a partir de un Espectrofotómetro UV‐vis Perkin‐Elmer Lambda 11  las 




materia  orgánica,  es  decir,  aguas  naturales  incontaminadas  y  suministros  de  agua 







El electrodo de bromuro es un  instrumento potenciométrico utilizado para  la  rápida 
determinación de iones de bromuro libres en productor alimenticios, bebidas, plantas, 
suelos  y  como  indicador  en  titulaciones.  El  electrodo  funciona  como  sensor  o 
conductor  iónico.  El  electrodo  necesita  un  electrodo  de  referencia  aparte  para 
completar  su  circuito electrolítico.  La  tableta de bromuro de plata es prácticamente 
insoluble en  las soluciones de muestra que se miden y produce un cambio potencial 
debido  a  los  cambios  en  la  actividad  iónica  de  la muestra.  Cuando  se  estabiliza  la 
fuerza  iónica de  la muestra gracias a  la adición de  ISA, el voltaje es proporcional a  la 








E ൌ Eୟ ൅ 2,3RTnF log A୧୭୬ 
Donde E es el potencial observado, Ea  los voltajes  internos  fijos y de  referencia, R  la 
constante de los gases (8,314 J/K mol), n la carga del ión (‐1), Ai la actividad iónica de la 
















soluciones en esos  rangos de  concentración.  La  solución Hanna  tiene 0,1 M o 7.990 
ppm.  
Una  vez  preparado  el  electrodo,  preparamos  las  disoluciones  patrón.  Para  ello 
cogemos 50 mL de disolución Hanna HI 4002‐01 y añadimos agua destilada hasta 500 








 50  mL  disolución  Hanna  en  500  mL  →  799  ppm  (Preparar  para  altas 
concentraciones).  
 5  mL  disolución  Hanna  en  500  mL  →  79,9  ppm  (Preparar  para  medias 
concentraciones). 







el  electrodo  en  la  primera  réplica del  primer punto.  En  el momento  de  empezar  la 
medición añadimos 1 mL de ISA for Halide Electrodes HI 4000‐00 y registramos el valor 
de mV cuando estabilice. A menores concentraciones el electrodo  tarda más  tiempo 
en  estabilizar.  Además,  si  nos  acercamos  a  0,08  ppm  el  calibrado  es menos  fiable 
porque llega al límite de detección del aparato. Agitamos cada réplica con una barra de 













































La  etapa  metanogénica  es,  de  forma  general,  la  etapa  más  importante  en  la 
culminación del proceso anaerobio, por lo que el test de actividad metanogénica es un 
método  idóneo  para  estudiar  la  capacidad  del  lodo  para  llevar  a  cabo  dicha  etapa. 
Estos ensayos permiten determinar  la actividad metanogénica específica de un  lodo 
anaerobio y estimar, por lo tanto, el contenido en bacterias metanogénicas del mismo. 





Los  ensayos  de  biodegradación  nos  permiten  conocer  la  estabilidad  de  un  lodo 
anaerobio, es decir, si el  lodo está muy mineralizado (estabilizado) o por el contrario 
tiene  una  alta  cantidad  de  materia  orgánica  biodegradable  susceptible  de  ser 
transformada en metano por parte de  las bacterias metanogénicas. Estos ensayos se 
realizan de la misma forma que los ensayos de actividad metanogénica, a diferencia de 





















Los ensayos  se  llevan a  cabo en viales de 125 mL para encapsular, empleándose un 
volumen de 50 mL de muestra. Dichos viales son mantenidos a la temperatura deseada 
en cámaras o baños termostáticos y cuentan con un septo que permite la recogida de 




sistema  de  detección  de  captura  térmica  (CG/TCD).  El  detector  TCD  se  basa  en  la 
diferencia  de  conductividad  térmica  (cantidad  de  calor  transmitida  por  unidad  de 
tiempo entre el gas portador y  la muestra, situados a una distancia unidad y con una 
diferencia de temperatura entre ellos de 1ºC entre el He y la muestra. 




Los  calibrados  se  establecen  a  bajas,  medias  y  altas  concentraciones  tanto  para 
metano como para dióxido de carbono con el objetivo de disponer de un amplio rango 
de  concentraciones  viables.  Para  preparar  los  standards  o  patrones  se  extrae  gas 
mediante una bolsa Tedlar de una bala con la siguiente composición química 35% CH4, 
35% CO2 y 30% N2. Mediante  la  transferencia de  las correspondientes cantidades de 
gas desde la bolsa Tedlar a viales de cristal de 125 mL se preparan patrones primarios 



































































un  tiempo  de  equilibrado  de  1 minuto  y  a  una  temperatura máxima  de  450ºC.  El 
programa de temperaturas del método cromatográfico consiste en mantener el horno 
a  30ºC  durante  20 minutos.  El  sistema  de  detección  empleado  es  un  detector  de 
conductividad térmica (TCD) a una temperatura de 100ºC.  













Calibrado CH4 Total a áreas < 2500
























































del  medio  granular  en  los  humedales.  En  este  ensayo  se  mide  con  una  sonda  el 
































5. Introducir  la  sonda de presión dentro del  tubo de modo que descanse  sobre  la 
grava. 




8. El ensayo se  finaliza cuando  la medida alcanza de nuevo el nivel de referencia o 
una  vez  transcurridos  5  minutos  desde  el  comienzo  del  análisis,  teniendo  en 
cuenta que para el tratamiento de los datos sólo se emplean 100 s. 




2.4 Protocolo para la determinación de emisiones gaseosas 
en los humedales 
Para la captación de gases de efecto invernadero emitidos por los humedales se utiliza 
una campana de polietileno sobre la superficie del humedal, donde quedan retenidos 






















El  método  descrito  a  continuación  se  utilizó  puntualmente,  sobre  todo  para  los 
primeros muestreos: 





























































Comenzamos a presionar  la pera  (en modo succión, parte  roja hacia  la botella) e  irá 
entrando poco  a poco  aire de  la  campana  en  la bolsa.  Se  tarda unos  5 minutos  en 
conseguir que entre aire suficiente en la bolsa.  
Al  terminar  de meter  aire  en  la  bolsa,  cerramos  la  entrada  de  aire  presionando  el 
botón  negro  para  evitar  que  entre  aire  a  la  botella  y  contamine  la muestra. Ahora 
procedemos de modo inverso; sacamos la pera, desenroscamos la tuerca y sacamos la 
























cromatógrafo  Hewlett  Packard  serie  II,  dotado  con  un  detector  de  conductividad 
térmica (TCD). La fase estacionaria era una columna de huecos moleculares PORAPACK 
Q W80/100 de criba, de dimensiones 2mX  .⅛”. El análisis cuantitativo  se hizo por el 
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Tratamiento de aguas residuales de 






















3 TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES DE 
BODEGA EN UN SISTEMA HÍBRIDO DE HUMEDALES 
CONSTRUIDOS  
Resumen 
Se  construyó  un  sistema  híbrido  de  humedales  a  escala  real  para  tratar  efluentes 
derivados de una bodega,  junto con  las aguas  residuales de  su actividad  turística. El 
sistema  de  tratamiento  consistió  en  un  digestor  anaerobio  hidrolítico  de  flujo 
ascendente  (HUSB,  Hydrolytic  upflow  sludge  bed)  para  la  eliminación  de  sólidos 
suspendidos, un humedal de flujo vertical (FV) y tres humedales de flujo subsuperficial 
horizontal  (FHSS) en paralelo. El digestor HUSB  redujo  la concentración de SST a 72‐
172  mg/L,  ayudando  en  la  prevención  de  la  colmatación,  mientras  que  las 
concentraciones  orgánicas  en  el  agua  residual  de  entrada  al  humedal  FV  oscilaron 
entre 422 y 2178 mg DQO/L y entre 216 y 1379 mg DBO5/L. Con una carga hidráulica 
promedio (VCH) de 19,5 mm/d y unas cargas superficiales (VCOS) de 30,4 g DQO/m2·d 
y 18,4 g DBO5/m2·d,  las eficiencias promedio del  sistema global FV+FHSS  fueron del 
86,8% para SST, 73,3% para DQO y 74,2% para DBO5. El  sistema  también eliminó el 
52,4% del nitrógeno total Kjeldhal (NTK), el 55,4% del NH3‐N y el 17,4% de los fosfatos. 
Mientras que  la unidad  FV mostró elevadas  tasas de eliminación,  las unidades FHSS 
operaron a menores tasas de eliminación de  las previamente  indicadas. Las unidades 
de humedales mostraron una rápida adaptación a valores bajos de pH. Se realizó un 
análisis  de  regresión  lineal  que  indicó  que  las  variables  independientes  VCOS  y 
temperatura determinaron más del 95% de la variación en el rendimiento y eficiencia 














Las  aguas  residuales  de  las  bodegas  generadas  por  varios  procesos  y  operaciones 
llevadas  a  cabo  en  la  producción  del  vino  provienen  fundamentalmente  del  agua 
utilizada para el lavado del equipamiento y botellas y de procesos de refrigerado. Este 
residuo  constituye un  serio problema medioambiental  en  los países  productores de 
vino (Serrano et al., 2009; Ortigara et al. 2009; Lofrano et al. 2009). Durante el curso 
de  cada  año,  los  caudales  y  concentraciones  varían  enormemente  en  relación  al 
periodo  de  trabajo  (vendimia,  filtrado,  embotellado),  al  tamaño  de  la  bodega,  el 





de  sólidos  suspendidos  totales  (SST)  oscila  entre  12  y  7.300 mg/L, mientras  que  la 
demanda  biológica  de  oxígeno  (DBO5)  anda  sobre  0,4‐0,9  del  valor  de  la  DQO 
(Shepherd et al., 2001; Petruccioli et al., 2002; Masi et al., 2002; Mosteo et al. 2008). 
Las concentraciones de compuestos de nitrógeno y  fósforo en  las aguas de bodegas 
son  usualmente  bajas  y  el  pH  varía  de  3,5  a  7,0.  Los  constituyentes  recalcitrantes 
comprenden entre 0,1‐5% de la DQO total, correspondiendo principalmente la fracción 
biodegradable  al  etanol,  glucosa,  fructosa  y  ácido  tartárico  (Rodríguez  et  al.,  2007; 
Vymazal, 2009; Bolzanella & Rosso, 2009).  
Los  sistemas  de  tratamiento  convencionales  no  tratan  eficazmente  los  residuos 
generados  en  las bodegas  (Petruccioli  et al.,  2002; Mosteo  et al.,  2006),  ya que  las 
aguas  residuales de estas  instalaciones  son  altamente  concentradas en  términos de 
DQO  y muestran  una  elevada  variabilidad  en  el  caudal  y  cargas,  tanto  diaria  como 
estacionalmente. Así,  la necesidad de desarrollar biotratamientos no convencionales, 
tanto aerobios como anaerobios (Pretuccioli et al., 2002; Grismer et al., 2003; Artiga et 
al.,  2005;  Mosteo  et  al.  2008)  está  aumentando.  Los  digestores  anaerobios 













residuales  (Masi  et  al.,  2002;  Grismer  et  al.,  2003; Mulidzi,  2007).  Los  humedales 
construidos  eliminan  eficazmente  materia  orgánica,  exceso  de  nutrientes  y  otros 





eliminación  de  materia  orgánica  y  sólidos  suspendidos  y  aceptan  fluctuaciones 
estacionales de caudal  sin efectos adversos  (Billore et al., 2001; Vymazal, 2009). Los 
humedales  de  flujo  vertical  (FV)  presentan mejor  oxigenación  y mayores  tasas  de 
degradación aerobia (Cooper, 2005). El tratamiento de aguas residuales de bodegas en 












0,6 m  (Kadlec  et  al.,  2000;  García  et  al.,  2004).  Se  considera  que  la  capacidad  de 
tratamiento  de  un  FHSS  es  debida  principalmente  a  la  transferencia  de  oxígeno  a 
través  de  la  interfaz  aire‐agua,  con  los  que  balsas  menos  profundas  presentaron 













orgánica  rápidamente  biodegradable  en  condiciones  anaerobias,  la  tasa  global  de 
eliminación  superficial  podría  ser  mayor  para  balsas  más  profundas,  debido  al 
predominio  de  procesos  anaerobios metanogénicos  junto  con  elevados  tiempos  de 
retención. En este caso, se esperarían mayores emisiones de metano de los humedales 
más  profundos  tratando  aguas  de  bodegas.  Para  evitar  o  limitar  las  emisiones  de 
metano,  se  seleccionaron  humedales  menos  profundos  para  el  presente  estudio, 
incluyendo unidades de 0,6 y 0,3 m. Además, una de las razones para la configuración 
de  este  sistema  híbrido  de  humedales  fue  evitar  o  limitar  los  procesos  anaerobios 
incontrolados. Para ello,  se  construyó una unidad de  flujo  vertical  FV  como primera 
unidad  del  sistema  híbrido  debido  a  su  mayor  potencial  de  oxigenación  en 
comparación con los humedales de flujo subsuperficial horizontal FHSS.  
El  objetivo  del  presente  estudio  fue  operar  un  sistema  híbrido  de  humedales 
construidos a escala real para tratar el agua de una bodega representativa de tamaño 
medio  gallega.  El  agua  residual  era  pretratada  en  un  digestor  HUSB.  Se  evaluó  la 
influencia de las condiciones de operación en el rendimiento de las unidades FV y FHSS 
separadamente, con el objetivo de mejorar los criterios de diseño.  





de  las  actividades  turísticas  y  de  restauración  que  tenían  lugar  en  la  bodega, 
principalmente durante fines de semana y algunos periodos al año.  
La  figura  3‐1  muestra  una  representación  esquemática  del  sistema  de  humedales 
construidos,  que  consistía  en  un  digestor  hidrolítico  de  flujo  ascendente  (HUSB) 
anaerobio de 6 m3 de volumen, un humedal de flujo vertical FV de 50 m2 de superficie 



















llegaba  a  unos  tanques  de  homogeneización  de  8,6  m3  cada  uno  y  después  era 
bombeada al fondo del digestor HUSB a un caudal de menos de 15 L/min para limitar 
la velocidad ascensional en el digestor a 0,5 m/h. El efluente del digestor HUSB entraba 
en  un  tanque  equipado  con  un  sifón,  permitiendo  la  alimentación  intermitente  al 
humedal  FV  en  dosis  de  unos  500‐600  L.  Entre  los  días  316  y  434  de  operación,  el 
efluente final fue recirculado al tanque del sifón con un caudal constante de 17,6 m3/d.  
La  unidad  FV  tenía  unas medidas  de  8,3  x  6  x  1,4 m  (largo,  ancho  y  profundidad) 
construido  in situ en muros  reforzados de hormigón e  impermeabilizado con pintura 
epoxi. La capa de drenaje, de 20 cm de espesor, se hizo con grava granítica de 8‐16 
mm  en  el  fondo  del  humedal,  y  se  equipó  con  tuberías  de  drenaje  de  70 mm  de 
diámetro. Sobre esta capa de drenaje se instaló el medio filtrante, de 80 cm de espesor, 
hecho  con  grava  granítica  de  3‐6 mm  de  diámetro.  Finalmente,  encima  del medio 
filtrante se colocó una capa de distribución de 20 cm de espesor, compuesta de grava 






























De  este modo,  el  efluente  del  humedal  FV  drenaba  el  agua  por  gravedad  en  los 
humedales FHSS. El  influente se distribuyó uniformemente en  la zona de entrada de 
cada  unidad  FHSS mediante  una  tubería  perforada  (200 mm  de  diámetro)  situada 










Se  aplicó  un  procedimiento  de  muestreo  que  perseguía  alcanzar  una  alta 
caracterización  del  influente.  Se  tomaron  3  muestras  simples  (tomadas 
aproximadamente a  las 9 h, 12 h y 17 h) cada  lunes y  jueves de  los  influentes de  las 
unidades FV y FHSS (S1 y S2 en los puntos 1 y 2, Figura 3‐1) para obtener una muestra 
integrada semanal para el análisis. Las muestras simples de los jueves a las 9 h y las 12 
h  se  mantenían  refrigeradas  hasta  las  17  h,  y  después  la  muestra  integrada  se 
congelaba  y  almacenaba en el  sitio hasta  las 17 h del  siguiente  lunes.  Las muestras 
simples  de  los  lunes  se  mantenían  refrigeradas  hasta  las  17  h  y  después  eran 
transportadas refrigeradas hasta el laboratorio, junto con las muestras congeladas del 
jueves  anterior.  Después  de  descongelar  las  muestras,  las  del  jueves  y  lunes  se 
combinaban para obtener una muestra  integrada  semanal. Para  los efluentes de  los 
FHSS (S3 en el punto 3),  las muestras simples se recogían sólo una vez  los  lunes y se 
enviaban  refrigeradas  al  laboratorio.  Esto  se  justifica  por  el  elevado  tiempo  de 
retención en estas unidades y por el efecto de laminación en la concentración efluente.  
El caudal  influente al sistema de humedales (Qv en el punto 1) se midió mediante un 
caudalímetro  modelo  Iberfluid  electronic  meter  tipo  E‐7000,  que  registraba  los 










análisis  de  la  DQO,  DBO5,  SST, Nitrógeno  total  Kjeldahl  (NTK),  nitrógeno  amoniacal 
(NH3‐N)  y  fosfatos  (PO43‐)  se  llevó  a  cabo  en  el  laboratorio,  mientras  que  la 
temperatura  (T),  oxígeno  disuelto  (OD),  potencial  de  óxido‐reducción  (ORP)  y  pH 















en  7  periodos  de  trabajo.  Estos  periodos  se  seleccionaron  siguiendo  el  criterio  de 
permitir periodos de concentraciones y caudales homogéneos de al menos 3 semanas, 
como se indicó por los respectivos valores promedio y desviaciones estándar. Algunos 


































































La  tabla 3‐1 presenta  los  valores promedio para  los diferentes parámetros del  agua 
residual que entraban al sistema híbrido de humedales, para el efluente del humedal 
FV y para el efluente final. El  influente a  la unidad FV procede del pretratamiento en 
un digestor  anaerobio hidrolítico que principalmente eliminaba  sólidos  suspendidos. 
Por lo tanto, los niveles de SST en el influente estuvieron por lo general por debajo de 
200  mg/L  (figura  3‐2),  mientras  que  los  valores  promedio  para  los  periodos 
seleccionados variaron entre 72 y 172 mg/L; el promedio global  fue de 129 ± 88 mg 










































Agua bruta           
I (50-91) 5 23,0±2,3 6,9±0,9 165±60 1654±734 984±439 66,15±28,27 10,44±6,83 4,23±3,56 6,50±1,80 
II (112-169) 5 25,3±2,6 6,15±0,7 267±265 2534±836 1568±494 91,95±18,99 105,40±37,96 8,03±2,60 3,50±2,02 
III (170-210) 6 21,1±2,4 6,12±0.65 436±131 3251±1473 1599±809 72,81±15,54 16,86±4,33 1,07±0,55 7,09±1,41 
IV (266-287) 3 13,5±0,6 6,58±0,53 159±59 1521±686 1035±507 42,95±31,25 7,41±6,11 0,17±0,14 5,04±2,56 
V (288-315) 4 14,5±0,7 6,13±0,14 655±931 754±848 187±180 21,84±nd 7,16±3,86 1,50±1,62 8,65±3,40 
VI (377-434) 
(R) 8 23,0±2,5 6,42±0,45 385±255 1802±573 952±452 85,81±34,11 77,92±78,98 3,61±1,49 5,38±1,83 
VII (533-595) 8 18,1±2,9 5,07±1,23 467±390 3002±2658 1825±1725 83,63±61,02 34,22±59,56 nd 10,74±3,13
Total (51-
595) 
50 20,1±4,3 6,20±0,87 387±365 2107±1497 1194±955 62,28±37,71 33,85±49,09 3,10±2,82 6,25±2,58 
Máximo  28,0 8,70 2050 7642 4675 147,12 195,08 9,86 13,65 
Mínimo  12,3 3,47 57 81 13 10,08 0,81 0,07 1,43 
 
Influente (S1) 
          
I (50-91) 5 24,2±1,6 6,51±0,39 131±19 1581±583 859±247 70,08±20,30 15,58±10,29 4,48±3,75 6,50±1,80 
II (112-169) 5 23,9±2,1 5,96±0,63 144±57 2128±792 1243±490 108,60±41,82 101,48±75,54 5,17±0,16 3,50±2,02 
III (170-210) 6 17,9±2,7 5,84±0,61 172±71 2178±1,114 1339±749 57,66±9,14 21,30±2,88 1,54±1,08 7,09±1,41 
IV (266-287) 3 11,5±1,6 6,44±0,47 102±51 1397±380 1031±365 18,86±14,00 2,29±2,11 0,28±0,24 5,04±2,56 
V (288-315) 4 12,8±0,7 6,05±0,29 72±53 422±270 216±175 33,89±nd 1,13±1,52 0,38±0,37 8,65±3,40 
VI (377-434) 
(R) 8 20,9±2,9 6,28±0,20 122±84 1211±528 520±240 50,17±15,16 48,29±40,99 2,67±0,65 5,38±1,83 
VI (Infl.a FV) 
S1’ b 
- nd nd 32±15 373±139 167±100 30,0±11,5 30,3±22,2 3,5±0,7 23,0±1,8 
VII (533-595) 8 17,2±2,7 5,03±1,19 166±172 2171±1654 1379±1094 65,4±45,3 28,2±46,4 2,44±1,93 10,74±3,13
Total (50-
595) 
50 18,7±4,6 6,03±0,74 129±88 1558±1023 942±682 52,9±33,0 28,0±40,0 2,3±2,1 6,83±3,14 
Máximo  26,7 7,15 580 4283 2950 138,16 170,6 7,0 15,10 




          
I (50-91) 5 23,8±1,2 7,04±0,25 45±11 473±207 275±145 27,6±5,1 9,0±5,5 2,5±0,9 nd 
II (112-169) 5 24,5±2,0 6,60±0,46 68±15 688±316 400±212 63,3±6,2 75,5±44,7 6,3±3,0 nd 












a T pH SST DQO DBO5 NTK N-NH3 PO43- 
Qv 
(m3/d)
IV (266-287) 3 12,3±0,3 6,33±0,11 49±23 703±299 536±362 20,2±1,1 1,8±2,1 1,7±0,9 nd 
V (288-315) 4 12,9±0,3 6,14±0,28 38±21 212±140 91±77 11,2±nd 0,6±0,7 0,9±0,4 nd 
VI (377-434) 
(R) 8 20,0±2,3 6,65±0,15 64±23 222±98 102±62 26,0±3,9 24,0±13,4 3,2±1,5 nd 
VII (533-595) 8 18,0±2,9 5,61±0,97 91±44 1535±1433 881±851 17,3±16,4 26,9±36,0 2,40±1,39 nd 
Total (50-
595) 
50 18,8±4,5 6,41±0,63 65±38 711±769 418±482 26,0±15,7 19,4±25,7 2,4±1,8 nd 
Máximo  26,1 7,31 209 4000 2400 67,7 107,2 8,4 nd 





          
I (50-91) 5 22,3±1,0 7,04±0,15 18±1 245±102 106±98 23,2±0,9 4,8±3,2 2,3±0,7 nd 
II (112-169) 5 22,4±1,7 6,96±0,20 14±4 144±29 59±16 51,8±6,2 52,1±0,2 5,8±2,5 nd 
III (170-210) 6 16,4±1,8 6,67±0,28 42±25 848±353 441±311 25,4±4,2 15,1±9,7 0,3±0,2 nd 
IV (266-287) 3 10,4±1,4 6,41±0,58 6±3 336±165 202±129 19,9±5,0 7,0±1,0 1,8±2,0 nd 
V (288-315) 4 11,0±0,8 6,31±0,19 5±1 75±36 28±18 11,9±nd 1,9±0,7 0,5±0,2 nd 
VI (377-434) 
(R) 8 18,9±2,6 6,77±0,18 10±5 163±84 71±51 24,3±11,9 19,8±11,1 3,5±0,9 nd 
VII (533-595) 8 15,9±2,6 6,03±0,91 24±13 1009±762 764±703 20,7±5,6 6,1±5,5 1,12±0,37 nd 
Total (50-
595) 
50 17,0±4,6 6,62±0,56 17±15 448±541 279±430 25,2±12,7 12,5±14,7 1,9±1,8 nd 
Máximo  24,0 7,31 87 2334 1893 56,2 52,2 7,6 nd 
Mínimo  7,1 4,66 3 22 5 8,9 0,3 0,1 nd 
Las unidades  son:  concentración  (mg/L), T  (ºC), Qv  (m3/d), y pH  (unidades de pH).  aNº de muestras 
compuestas semanales; para Qv  se llevaron a cabo 76 medidas en todo el periodo de operación. nd: 






3‐1)  oscilaron  entre  422  y  2178 mg  DQO/L  y  entre  216  y  1339 mg  DBO5/L.  Estas 


















de vino del año 2008, que  se extendieron desde  los días 170 a 210 en  la operación 












del  pH.  Sin  embargo,  cuando  empezó  el  primer  periodo  de  vendimia  (día  170  de 
operación),  el  pH  del  influente  decreció más  de  una  unidad,  por  debajo  de  5,0,  Se 
registraron  incluso menores valores de pH durante  la vendimia de 2009 (periodo VII). 
Se añadió hidróxido sódico al  influente y el pH al humedal FV recuperó parcialmente 
los  valores  típicos.  Los  efluentes  del  FV  y  de  los  FHSS  también mostraron menores 
valores de pH durante  los periodos  III  y VII que durante otros periodos  (Figura 3‐2, 
tabla 3‐1). Sin embargo, el efecto del bajo pH a  largo plazo, bajo  las  condiciones de 











La  temperatura promedio para el  influente del  FV anduvo entre 11,5  y 24,2  ºC.  Las 
temperaturas  del  efluente  del  FV  fueron  usualmente  similares  a  las  del  influente, 
mientras que el efluente de  los FHSS mostró un decrecimiento en  la temperatura de 
entre 1 y 2 ºC. El oxígeno disuelto  (OD) descendió  ligeramente del  influente (2,3±1,1 
mg O2/L) al efluente (1,4±1,3 mg O2/L) del FV y de nuevo de allí al efluente final 
(1,2±1,1 mg O2/L). Además, el OD del efluente final se incrementó cuando la 
temperatura descendió (R2 = 0,643, p=0,103) y el potencial redox estuvo relacionado 
principalmente con la concentración de OD (R2 = 0,755, p=0,056). La concentración de 
oxígeno en el efluente del FV y de las unidades FHSS fue notablemente mayor durante 
el periodo V, en el cual tanto la temperatura como la concentración de materia orgánica 
fueron menores.  
3.3.1.1 Modo	de	recirculación	(periodo	VI)	
Se consideró  la  introducción de  la recirculación con el fin de: 1)  incrementar el pH en 
las  unidades  FV  y  FHSS;  2)  aplicar  una  mayor  carga  hidráulica,  que  se  consideró 
conveniente  para  el  sifón  y  el  mejor  funcionamiento  del  FV;  y  3)  incrementar  la 
dilución  de  la  alta  DQO  influente  alimentada  al  FV  y  a  los  FHSS.  Como  el  flujo 
recirculado  tenía  bajas  concentraciones  de  SST, DQO  y DBO5,  la  recirculación  actuó 
como  dilución  del  influente  actual  a  la  unidad  FV,  y  también,  en menor  grado,  del 
influente a las unidades FHSS. Como se indicó en el apartado de Materiales y Métodos, 
la  concentración  real  influente  al  FV  durante  la  recirculación  no  se  analizó.  Sin 
embargo, la concentración de sustrato en este punto puede ser calculada aplicando la 
siguiente ecuación: 

















Este  comportamiento  también  se  encontró  para  los  sólidos  en  suspensión  volátiles 






de  la  tasa de eliminación superficial  (SRR) y del porcentaje de eliminación alcanzado 
(%R). Durante el periodo de recirculación (periodo VI),  la calidad del efluente final,  la 






ࢂ࡯ࡻࡿࡲࢂ ൌ ࡽ࢜∙ࡿ૚࡭ࡲࢂ               Ecuación 3-2 
%ܴி௏ݑ݊	݌ܽݏ݋ ൌ ሺௌభ
ᇲିௌమሻ∙ଵ଴଴
ௌభᇲ             Ecuación 3-3 
ܴܴܵி௏ ൌ ሾሺொೡ∙ௌభାொೃ∙ௌయሻିሺொೡାொೃሻ∙ௌమሿ஺ಷೇ           Ecuación 3-4 




࡭ࡲࡴࡿࡿ           Ecuación 3-6 
%ܴிுௌௌݑ݊	݌ܽݏ݋ ൌ ሺௌమିௌయሻ∙ଵ଴଴ௌమ           Ecuación 3-7 
ܴܴܵிுௌௌ ൌ ሺொೡାொೃሻ∙ሺௌమషௌయሿ஺ಷಹೄೄ             Ecuación 3-8 











mientras  que  la  figura  3‐4 muestra  los  puntos  de  SRR  vs. VCOS  para  los  diferentes 
parámetros  de  sustrato  en  el  sistema  global  (FV+FHSS). A  baja VCOS,  el  análisis  de 
regresión  linear  mostró  que  el  %R  de  la  DQO,  DBO5  y  SST  en  el  FV  no  estaba 
correlacionado con la VCOS alimentada a la unidad FV (coeficientes de determinación, 
R2, menores  que  0,1), mientras  que  existió  una  clara  correlación  para  las  unidades 
FHSS (valores de R2 de 0,793, 0,772 y 0,335 para DQO, DBO5 y SST, respectivamente). 
Se  obtuvieron  mejores  correlaciones  para  el  FV  y  los  FHSS  cuando  la  SRR  fue 
chequeada frente a la VCOS alimentada a cada sistema, aunque el modelo cuadrático 
(SRR vs. VCOS y VCOS2) debe utilizarse, como se muestra en  la  figura 3‐3. El modelo 
cuadrático  alcanzó  un  buen  ajuste  para  el  rango  completo  de VCOS  aplicada  al  FV, 
aunque los datos para los periodos III y VII en las unidades FHSS se tuvieron que excluir. 
El  sistema global  (FV+FHSS) mostró una  situación  intermedia entre FV y FHSS, como 
podemos ver comparando las figuras 3‐3 y 3‐4 para el caso de la DBO5.  
 
Figura  3‐3:  Tasa  de  eliminación  superficial  y  eficacia  de  eliminación  vs.  carga  superficial  para  las 
unidades  FV  y  FHSS  (DBO5).  Datos  del  periodo  VI,  con  recirculación  (símbolo  vacío  ◊)  fueron 































































































































































































































varió  entre  43  y  466  g  DQO/m2·d  y  de  22  a  296  g  DBO5/m2·d,  respectivamente, 
mientras que  la eliminación de DQO estuvo entre el 29% y el 70% y  la eliminación de 
DBO5  entre  el  36%  y  el  68%.  Las  cargas  superficiales  de  SST  permanecieron  bajas, 
variando entre 7 y 36 g SST/m2·d, mientras que  la eficacia de eliminación de  los SST 
osciló entre el 36%  y el 66%  (excluyendo el periodo de  recirculación, en el que  fue 
negativa). La SRR alcanzó hasta 153 g DQO/m2·d y 107 g DBO5/m2·d. Las correlaciones 
















(periodos  III  y VII). Declinar  la  SRR durante  los  periodos  III  y VII  sugiere  que  puede 
existir  una  inhibición  por  sustrato  en  la  actividad  de  la  biomasa,  ya  que  el  FHSS 
















pero no para  la DBO5,  indicando que el  sistema había  alcanzado  la máxima  tasa de 
eliminación biológica en las condiciones de operación.  
Los resultados de SRR y %R obtenidos durante el periodo de recirculación (periodo VI) 
indicaron  un  buen  rendimiento  global  comparado  con  los  periodos  previos  sin 
recirculación  (figuras  3‐3  y  3‐4),  y  sugirió  una  ligera mejora  en  la  unidad  FV  y  una 
atenuación en la unidad FHSS para la eliminación de DQO y DBO5, Los resultados para 





























El nitrógeno orgánico, calculado  restando  la concentración de amonio de  la de NTK, 
sufrió  una mineralización  parcial  en  la  unidad  FV,  pero  el  nitrógeno  orgánico  que 
permanecía en la unidad FV no mostró mayor conversión significativa en las unidades 
FHSS y apareció en el efluente final. El amonio se eliminó tanto en el humedal FV como 
en  los FHSS en  cantidades  significativas, a pesar de que estaba presente un mínimo 




cada  componente, para ambas unidades FV y  FHSS y especialmente para el  sistema 
global (figura 3‐4). Los porcentajes de eliminación de NTK y amonio fueron muy bajos o 
incluso negativos  (esto es,  la  concentración efluente  fue mayor que en el  influente) 
cuando  las  concentraciones  influentes  eran  bajas  o  muy  bajas.  A  concentraciones 
medias o altas del influente, la eliminación de nitrógeno estuvo entre el 52% y el 68%, 
llevándose a cabo principalmente en la unidad FV. Así, las concentraciones finales en el 





La  concentración  del  influente  (Si,  es  decir,  S1  a  FV  y  S2  a  FHSS)  para  los 
correspondientes parámetros de sustrato (esto es, SST, DQO, DBO5, NTK, NH3 y PO43‐), 
el caudal  influente,  la  temperatura y el pH  fueron considerados como  las principales 
variables  independientes que podrían  influir en  la eficacia y el funcionamiento de  los 
humedales  FV  y  FHSS,  y  así,  en  la  eficacia  y  rendimiento  del  sistema  global.  Las 
variables  dependientes,  que  eran  de  interés  como  indicadores  de  la  eficacia  y 
funcionamiento, fueron SRR y %R.  
Los resultados seleccionados del análisis de regresión múltiple para  la eliminación de 
DBO5  se muestran  en  la  tabla  3‐2,  La  DBO5  se  eligió  para  este  análisis  porque  es 











SiDBO5,  T  y  pH  en  la  SRRDBO5  y %RDBO5.  Como  se  indicó  en  la  sección  precedente,  la 







    R2  R2 (Adj) F Sig. F bo b1  b2 
Unidad FV                 
SRR = f(VCOS)    0,919  0,899 45,3 0,003 6,54 0,516*   
SRR = f(VCOS, T)    0,987  0,979 117,4 0,001 ‐17,55** 0,500*  1,386*
         
%R = f(T)    0,778  0,722 14,0 0,020 35,35* 1,293*   
%R = f(T, VCOS)    0,918  0,863 16,8 0,023 39,7* 1,357*  ‐0,0567
Unidad FHSS                 
SRR = f(Si)    0,959  0,946 70,4 0,004 1,360* 0,00757*   
SRR = f(Si, VCOS)    0,996  0,992 249,3 0,004 0,877* 0,00478*  0,2448*
         
%R = f(VCOS, Si)    0,9885  0,970 65,7 0,015 83,53* ‐8,220*  0,0990*
Las ecuaciones de regresión están en la forma Y =f(X1, X2, X3) = bo + b1X1 + b2X2 + b3X3, donde Y puede 
ser SRR o %R y X1, X2, X3 son  las variables  independientes en el mismo orden al que aparecen en  la 

























de  la  variación  obtenida  para %R mientras  que  la  combinación  de  la  T  y  la  VCOS 
explicaron el 92% de la variación, en ambos casos a un nivel de significación estadístico 




como  se  indicó  arriba,  durante  todo  el  periodo  monitorizado  el  pH  no  era  una 
influencia  sobre  %R  ni  sobre  SRR,  como  indicaron  los  resultados  del  análisis  de 
regresión múltiple. Esto sugirió una rápida adaptación del biofilm del humedal al bajo 




0,959,  p<0,05),  seguida  por  la  VCOS  (R2  0,919,  p<0,05).  El  procedimiento  discreto 
ofreció  un  rendimiento  al modelo  de  dos  variables  que  incluyó  Si  y VCOS  como  los 
mejores ajustes, explicando más del 99% de  la variación obtenida para  la SRR con un 
nivel  de  significación.  En  contraste,  si  la  T,  el  pH  o  la  VCH  eran  introducidas  en  el 


















Los  resultados  publicados  hasta  la  fecha  han  indicado  que  las  aguas  residuales  de 
bodegas pueden ser  tratadas en sistemas de humedales construidos aplicando VCOS 
en el rango de 2‐311 g DQO/m2·d, dependiendo principalmente de la época del año, ya 
que  el  agua  residual  de  las  bodegas  muestra  un  comportamiento  estacional  muy 
marcado  (Shepher  et al., 2001; Grismer  et al., 2003; Masi  et al., 2002;  Lucas  et al., 
2006).  Estos  autores  indicaron  rango  de  eliminación  de  DQO  desde  el  49%  al  99% 
(tabla 3‐3). En nuestro estudio, los valores promedio globales oscilaron entre 11 y 67 g 
DQO/m2·d para los periodos seleccionados, mientras que el porcentaje de eliminación 
de  DQO  se movió  entre  el  61%  y  el  93%.  Aunque  nuestros  resultados  pueden  ser 















FHSS, Escala real  1,0  Muy bajo  98  nd*    Grismer et al., 2003 
FHSS, Escala real  1,0  21‐72  79‐49  35,3  Colmatado  Grismer et al., 2003 
FHSS  1,2  44‐311  88‐77  239,5    Mulidzi, 2007 
FHSS  0,7  35,2  88  nd    Masi et al., 2002 
FHSS+FHS  0,7  32,9  98  nd    Masi et al., 2002 
FV+FHSS+FHS+ 
Laguna  ‐  1‐23,6  92  ‐   
Masi et 
al., 2002 
FV  0,9  56  31  17  Signos de colmatación 
Masi et 
al., 2002 
FHSS  0,7  68  38  26    Masi et al., 2002 
FHSS, Piloto  0,6  5  70‐92  nd  Agua sintética  Lucas et al., 2006 
















FV  1,2  77‐466  29‐70  153    Este estudio 






















tasas  de  transferencia  de  oxígeno más  altas  pueden  alcanzarse  en  los  sistemas  FV 
tratando aguas residuales domésticas brutas, Molle et al. (2005) recomiendan diseñar 
plantas de humedales FV con un área de 2 m2/h‐e, que podrían corresponder con una 












eliminación  de  13,3  a  79,0%  de DQO,  y  alcanzaron  tasas  de  eliminación  superficial 
límite  de  hasta  6,3  g  DQO/m2·d  (o  5,6  g  DBO5/m2·d).  Tanto  la  SRR  como  la  %R 







sugerida  por  Shepherd  et  al.  (2001b).  Estos  autores  consideraron  que  la  alta  carga 
orgánica  en  las  aguas  residuales  de  bodegas  consiste  principalmente  en  ácidos 
orgánicos, alcohol y fenoles que tienen tasas de degradación variable y propusieron un 
modelo  de  retardo  dependiente  del  tiempo  para  la  descripción  de  los  procesos 
cinéticos,  basado  en  la  idea  de  que  los  contaminantes  rápidamente  biodegradables 
tienden a degradarse primero. Así, en el caso de la configuración del presente sistema 
de  tratamiento,  la  unidad  FV  debería  eliminar  los  compuestos  rápidamente 





















La  toxicidad  de  los  compuestos  polifenólicos  en  la  degradación  biológica  ha  sido 
indicada  por  Lucas  et  al.  (2006).  En  el  presente  estudio,  la  inhibición  por  sustrato 
podría  haber  ocurrido  durante  los  periodos  III  y  VII  en  las  unidades  FHSS,  pero  la 
presencia de polifenoles u otras sustancias potencialmente tóxicas no fue determinada. 




transitorios o  limitados por  los efluentes  altamente  cargados  generados durante  las 
operaciones de vendimia. La  recirculación del efluente durante el  tratamiento de  las 
aguas residuales altamente concentradas en  los humedales ya fue  indicada por otros 
autores  (Masi et al., 2002, Grismer et al., 2003). Los  resultados del presente  trabajo 
indican  que  la  recirculación  tuvo  un  efecto  beneficioso  mínimo  cuando  se  aplicó 
durante  el  tratamiento  del  agua  residual  de  media‐baja  concentración,  como  la 
generada en periodos fuera de la vendimia.  
Las  tasas de eliminación  superficial  y  los parámetros  cinéticos  (datos no mostrados) 
indican  que  el  humedal  FV  operaba  con  altas  tasas  de  proceso  mientras  que  los 
humedales  FHSS  operaban  con menores  tasas  de  proceso  que  las  esperadas.  Esto 
podría deberse en parte a la posición relativa de las unidades en el sistema híbrido de 
humedales y a  la relativa facilidad de biodegradación de  los sustratos que entraban a 
cada  unidad,  aunque  pueden  existir  otras  explicaciones.  Para  poder  evaluar  estas 
posibilidades,  existen  experimentos  en  progreso  examinando  la  distribución  del 
tiempo  de  retención  hidráulico,  la  conductividad  hidráulica  y  la  acumulación  de 






















4,4  g  SST/m2·d  en  el  sistema  global  (FV+FHSS),  que  también  eliminó  hasta  1,4  g 
NTK/m2·d,  0,7  g  NH3‐N/m2·d  y  0,04  g  PO43‐/m2·d.  Las  eliminaciones  globales  del 
sistema fueron de 54‐93% para la DQO, 45‐95% para la DBO5 y 75‐94% para los SST. Sin 
embargo,  alcanzar  eliminaciones  globales  del  80%  o  mayores  requieren  VCOSs 
menores a 37 g DQO/m2·d, 23 g DBO5/m2·d y 3,6 g SST/m2·d.  
La VCOS y  la T  fueron  los principales parámetros que determinaron el rendimiento y 
eficacia  de  la  unidad  FV, mientras  que  la  concentración  influente  y  la VCOS  fueron 
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4 TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES DE 
BODEGAS EN HUMEDALES DE FLUJO 
HORIZONTAL CON DIFERENTES PROFUNDIDADES 
Resumen 






de  DBO5  decreció  claramente  cuando  la  concentración  influente  se  incrementó, 
mientras que  la tasa de eliminación superficial se  incrementó y alcanzó el máximo de 
aproximadamente  8  g  DBO5/m2·d  eliminados  en  el  rango  de  10‐20  g  DBO5/m2·d 
alimentados, dependiendo de  la profundidad del humedal. El humedal FHSS1 mostró 
peor  rendimiento que el  resto de humedales, pareciendo estar más afectado por  las 
altas  concentraciones  influentes.  La acumulación de  sólidos en el medio  filtrante,  la 
conductividad  hidráulica  y  las  emisiones  de  gases  de  efecto  invernadero  se 
monitorizaron durante 2,8 años de operación.  
4.1 Introducción 
El  agua  residual  generada  en  la  industria  vitivinícola  constituye  un  serio  problema 
medioambiental en  los países productores de vino. Estas aguas  residuales contienen 
altas concentraciones de materia orgánica  soluble  rápidamente biodegradable y una 
















Los  sistemas  convencionales  de  tratamiento  no  son  del  todo  eficaces  para  el 
tratamiento  de  estas  aguas  residuales  (Petruccioli  et  al.,  2002),  ya  que  muestran 
elevadas  variaciones  en  los  caudales  y  cargas  contaminantes,  tanto  diaria  como 
estacionalmente. Durante el curso del año,  los caudales y  las concentraciones varían 
significativamente  en  relación  con  el  proceso  productivo  (vendimia,  trasiegos  o 
embotellado),  con  el  tamaño  de  la  bodega,  el  producto  (vino  tinto,  vino  blanco,  y 





tratamiento  de  aguas  domésticas,  Los  HC  han  sido  aplicados  con  éxito  en  el 
tratamiento  de  una  amplia  variedad  de  aguas  residuales,  incluyendo  efluentes 
industriales, aguas de  tormentas urbanas y agrícolas, de granjas animales,  lixiviados, 
drenajes de minas (Kadlec et al., 2000; Healy et al., 2007; Uggetti et al.; 2010), etc. Las 
aplicaciones  industriales  incluyen aguas  residuales de  refinerías,  industrias químicas, 
papeleras,  curtidurías  e  industrias  textiles  e  incluso  también  destilerías  e  industrias 
alimentarias  (Pant  &  Adholeya,  2007;  Calheiros  et  al.,  2008;  Vymazal,  2009).  Los 
humedales reducen eficientemente  la materia orgánica, exceso de nutrientes y otros 
contaminantes; asimilan caudales y cargas muy variables y neutralizan bajos pH. Los 
HC  son  atractivos  para  bodegas  de  tamaño  medio  debido  a  sus  bajos  costes  de 
operación y mantenimiento (Masi et al., 2002).  
Los humedales subsuperficiales horizontales (FHSS) presentan una elevada eficacia de 
eliminación  de  materia  orgánica  y  sólidos  suspendidos,  y  aceptan  fluctuaciones 





















resto del  lecho. Así, en el  caso de  aguas  residuales que  contienen materia orgánica 
fácilmente biodegradable en condiciones anaerobias, la tasa superficial de eliminación 
global podría ser mayor en  lechos más profundos, debido al predominio de procesos 
metanogénicos  anaerobios  junto  con  un  tiempo  de  retención más  elevado.  En  este 
caso,  se  esperan  mayores  emisiones  de  metano  en  lechos  más  profundos  de  HC 
tratando aguas de bodegas.  
El  presente  estudio  es  parte  de  un  programa  de  investigación  cuyo  objetivo  es  el 
desarrollo de un  sistema de  tratamiento ecológico para una bodega  tipo de  tamaño 
medio en Galicia. Para ello se construyó un sistema de tratamiento híbrido compuesto 
por un digestor anaerobio hidrolítico como pretratamiento,  junto con un humedal de 


































agujereada  (200  mm  de  diámetro)  situada  horizontalmente  y  perpendicular  a  la 
dirección  de  flujo.  El medio  que  rodea  esta  tubería  era  piedra  de  60 mm.  El  agua 
residual  alcanzaba  el medio  filtrante  de  grava  a  través de  orificios  de  40 mm  en  la 
tubería, a un metro de distancia entre ellos. En la salida de las unidades FHSS, se situó 






Cada  lunes  y  jueves  se  cogieron  3  muestras  simples  (a  las  9  h,  12  h  y  17  h 
aproximadamente)  del  influente  a  las  unidades  FHSS  para  obtener  así  una muestra 
compuesta  para  el  análisis.  Para  los  efluentes  de  los  FHSS,  las muestras  simples  se 
C6 













(Periodo VI, QR) 














un  caudalímetro  Iberfluid  electronic meter  type  E‐7000,  que  registraba  los  caudales 
acumulados  de  agua  residual  alimentada  al  sistema.  Los  caudales  influentes  y 




situ. Todos  los parámetros analíticos  siguieron  los métodos descritos en el Standard 




Las muestras  de  biomasa  se  tomaron  en  3  campañas  diferentes,  octubre  de  2009, 
junio  de  2010  y  febrero  de  2011  en  cada  humedal,  siendo  1,6,  2,2  y  2,8  los  años 
transcurridos después del  comienzo de operación de  la planta. En  cada humedal  se 
consideraron 4 puntos de muestreo; dos de ellos cerca de la cabecera y  los otros dos 




































4.3 Rendimiento y eficacia de los HC 
La puesta en marcha de la planta tuvo lugar durante los primeros 50 días de operación, 





















La  tabla  4‐1  presenta  las  características  de  las  aguas  residuales  en  los  influentes  y 
efluentes para los diferentes periodos de operación. Los datos sobre carga hidráulica y 






Tabla 4-1: Características de las aguas influentes y efluentes para los diferentes periodos de 
operación.  
Periodo (días)  T  pH  SST  DQO  DBO5  OD  ORP  Qva 
  ºC    mg/L  mg/L  mg/L  mg/L mV  m3/d 
FHSS influente       
I (50‐91)  23,8±1,2  7,04±0,25  45±11 473±207 275±145 0,5±0,5 ‐329±38  6,50±1,80
II (112‐169)  24,5±2,0  6,60±0,46  68±15  688±316  400±212  1,3±0,6  ‐274±87  3,50±2,02 
III (170‐210)  19,0±1,9  6,33±0,62  109±52  1098±623  626±455  0,7±0,6  ‐214±40  7,09±1,41 
IV (266‐287)  12,3±0,3  6,33±0,11  49±23  703±299  536±362  2,2±0,0  ‐209±17  5,04±2,56 
V (288‐315)  12,9±0,3  6,14±0,28  38±21  212±140  91±77  4,5±1,3  ‐151±33  8,65±3,40 
VI (377‐434) (R)b  20,0±2,3  6,65±0,15  64±23  222±98  102±62  nd  ‐192±35  23,0±1,8 
VII (533‐595)  18,0±2,9  5,61±0,97  91±44  1535±1433  881±851  nd nd  10,74±3,13 
VIII (693‐744)  14,4±1,9  5,90±0,57  30±9  472±366  317±274  nd nd  13,75±4,78 
IX (784‐854)  23,2±1,6  5,90±0,53  73±46  423±242  220±179  nd nd  5,69±1,61 
Efluente FHSS1                  
I (50‐91)  21,7±1,3  6,97±0,24  16±5  340±173  151±163  0,3±0,5  ‐326±46  3,72±1,15 
II (112‐169)  22,6±1,8  6,94±0,23  15±11  137±63  54±24  0,7±0,4  ‐300±17  1,30±0,87 
III (170‐210)  16,2±2,2  6,51±0,35  37±21  986±463  503±349  1,1±0,6  ‐256±15  1,23±0,25 
IV (266‐287)  10,4±1,7  6,40±0,61  7±5  230±162  139±143  2,2±0,1  ‐259±12  1,07±0,62 
V (288‐315)  10,9±1,0  6,19±0,25  5±1  45±34  15±19  3,7±1,3  ‐163±13  2,04±0,91 
VI (377‐434) (R)b  18,9±2,7  6,82±0,19  12±5  146±90  79±45  nd  ‐241±37  4,47±0,40 
VII (533‐595)  nd nd  nd nd nd nd nd  nd 
VIII (693‐744)  12,2±2,2  6,46±0,38  16±12  125±121  70±77  nd nd  2,70±0,96 
IX (784‐854)  20,5±1,4  6,87±0,17  17±6  64±21  27±8  nd nd  2,05±0,58 
Efluente FHSS2                 
I (50‐91)  23,7±3,0  7,12±0,19  22±14  157±98  61±44  0,9±0,8  ‐289±44  1,72±0,55 
II (112‐169)  22,5±1,7  7,04±0,21  14±11  157±31  65±46  0,9±0,6  ‐258±27  1,53±0,93 
III (170‐210)  16,5±1,7  6,67±0,25  43±30  791±446  431±357  1,1±0,6  ‐246±23  2,84±0,65 
IV (266‐287)  10,9±0,8  6,45±0,51  5±1  313±180  170±136  1,5±0,6  ‐264±4  1,99±1,10 
V (288‐315)  11,1±0,8  6,27±0,17  3±2  73±36  25±16  3,3±0,5  ‐215±10  3,23±1,43 
VI (377‐434) (R)b  18,9±2,9  6,75±0,16  9±4  169±85  79±54   nd  ‐269±39  9,25±0,82 
VII (533‐595)  16,6±2,3  5,61±0,95  25±12  1194±902  823±828  nd nd  5,18±1,81 
VIII (693‐744)  12,3±2,2  6,25±0,59  10±3  470±268  234±234  nd nd  4,40±1,85 
IX (784‐854)  20,2±1,3  7,26±0,14  18±5  93±55  27±11  nd nd  2,39±0,68 











Periodo (días)  T  pH  SST  DQO  DBO5  OD  ORP  Qva 
  ºC    mg/L  mg/L  mg/L  mg/L mV  m3/d 
I (50‐91)  21,9±1,3  7,08±0,14  18±7  57±24  22±16  1,0±0,9  ‐280±42  1,07±0,32 
II (112‐169)  22,1±1,7  6,92±0,35  13±4  132±54  56±25  1,3±0,7  ‐229±51  0,67±0,47 
III (170‐210)  16,4±1,7  6,73±0,32  44±23  846±493  425±365  0,9±0,6  ‐244±36  3,02±0,66 
IV (266‐287)  10,7±1,0  6,38±0,63  7±5  418±215  270±168  1,6±0,9  ‐260±8  1,97±1,15 
V (288‐315)  11,0±0,8  6,42±0,19  7±3  95±49  39±30  2,7±0,9  ‐216±5  3,38±1,47 
VI (377‐434) (R)b  19,0±2,5  6,79±0,24  9±9  172±91  71±65   nd  ‐275±34  9,28±0,80 
VII (533‐595)  16,5±2,4  5,62±1,00  27±12  1157±910  785±848  nd nd  5,56±1,75 
VIII (693‐744)  12,9±2,3  6,24±0,64  9±3  383±177  174±140  nd nd  6,66±1,97 
IX (784‐854)  19,6±0,7  7,15±0,19  17±6  77±16  23±8  nd nd  1,25±0,35 
Nº de medidas: 5 (periodo I), 5 (II), 6 (III), 3 (IV), 4 (V), 8 (VI), 8 (VII), 7 (VIII) y 9 (IX). aPara 
Qv se realizaron 117 medidas durante todo el periodo de operación. nd: no determinado.  bCon 
recirculación el efluente de los FHSS a la unidad FV (caudal neto de agua residual 5,38±1,8, 




Tabla 4-2: Cargas y porcentajes de eliminación de cada unidad FHSS.  
Parámetro  FHSS1  FHSS2  FHSS3 
VCH (mm/d)  10,7‐44,7   (24,8)  15,3‐92,5 (36,7)  6,7‐92,8  (36,2) 
VCOS (g/m2∙d)           
SST  0,5‐2,9  (1,5)  0,8‐5,9 (2,4)  0,5‐5,9  (2,4) 
DQOt  4,3‐17,6  (12,9)  6,9‐79,5 (24,5)  4,6‐85,4  (24,2) 
DBO5  1,9‐10,2  (7,5)  2,9‐45,6 (14,2)  2,7‐49,0  (14,0) 
%Eliminación           
SST  47‐87  (73,4)  51‐92 (73,5)  60‐86  (73,6) 
DQOt  10‐85  (54,4)  0‐78 (40,4)  19‐88  (43,2) 
DBO5  20‐88  (61,3)  7‐88 (41,1)  11‐92  (44,8) 
Los rangos y promedios (en paréntesis) se obtuvieron a partir de las medias de la tabla 4-1 
ponderadas en función del tiempo.  
 
Los niveles de SST del influente fueron generalmente bajos gracias a que se redujeron 























no están disponibles. Por el contrario,  la VCH y  la VCOS al FHSS1 se  limitó, debido a 
que  se  observaba  una  disminución  del  rendimiento  en  esta  unidad  a  altas  VCOS  o 
concentraciones del  influente. Sin embargo, el FHSS1 mostraba mejores porcentajes 
medios de eliminación para la DQO y DBO5 que los FHSS2 y FHSS3. Las reducciones de 
DQO  y DBO5  estaban  entre  el  60  y  el  80%,  pero  descendían  claramente  a mayores 
concentraciones  del  influente  y/o  VCOS  aplicadas.  Discutiremos  este  aspecto  en  la 
siguiente sección.  
Para  los  datos  limitados  de  que  se  dispone  (Tabla  4‐1),  el  OD medio  del  efluente 
resultó  de  1,5±1,0  mg  O2/L  y  el  ORP  en  ‐255±36  mV.  Para  estos  parámetros,  se 
observaron  menores  variaciones  entre  las  unidades  FHSS,  a  pesar  de  obtener  la 
correlación para el OD con T (R2 = 0,556, p=0,001) y con ORP (R2 = 0,712, p=0,000). Por 
contra, el OD en el efluente de FHSS1 mostró la mayor variación (media de 1,6±1,4) y 
descendía  claramente  con  el  incremento  de  la  VCOS  (R2  =  0,722,  p=0,068).  Así,  los 
efluentes más oxigenados resultaban del FHSS1  (de menor profundidad), pero sólo a 
bajas VCOS.  





concentraciones  en  el  influente  resultaron  en  9,7±3,0 mg/L  (n=9), mientras  que  los 
porcentajes de eliminación alcanzaron el 30,1% (FHSS1), 42,7 (FHSS2) y 53,5% (FHSS3). 















La  figura 4‐2 describe gráficamente el porcentaje de eliminación  (%R) de  la DBO5 en 
función de  la  concentración del  influente, mientras que  la  figura 4‐3a  representa  la 
tasa de eliminación superficial (SRR) frente a la concentración del influente y la figura 
4‐3b   frente a  la VCOS (velocidad de carga superficial). Debido a que  la VCOS cambia 
entre periodo y periodo y de una unidad FHSS a otra, se realizó un análisis cualitativo 
combinando  el  %R  y  la  SRR.  Durante  el  periodo  I,  la  unidad  FHSS1  mostraba 
claramente un menor porcentaje de eliminación de la DBO5 que las unidades FHSS2 y 
FHSS3,  lo que  se atribuyó a  la elevada VCOS aplicada  cuando el  sistema  se puso en 
marcha y su desarrollo no era todavía completo. Por eso este punto fue excluido de la 
curva en  la figura 4‐2. Hay otros puntos pertenecientes a  las figuras 4‐2 y 4‐3 que se 
excluyeron  también  al  corresponder  a  situaciones  extremas  de  concentraciones 







mg BOD5/L  a una VCOS de 7,7  g BOD5/m2∙d. En  comparación,  las unidades  FHSS2  y 
FHSS3  recibieron  durante  el mismo  periodo  III  una mayor  carga VCOS  y  alcanzaron 













Figura 4-2: Influencia de la concentración influente en el porcentaje de eliminación en el FHSS 
(obtenido de los valores promedio en la Tabla 4-1). Los datos correspondientes a los periodos I 
(FHSS1) y VIII (FHSS2 y FHSS3) no se incluyeron en el ajuste de la curva.  
 
La  figura  4‐2  indica que  a una DBO5  influente mayor de 400 mg/L  el porcentaje de 








































unidad  de menor  espesor  (FHSS1)  y  las  otras  dos más  profundas  (FHSS2  y  FHSS3), 
podría explicarse como consecuencia del menor  tiempo de retención y capacidad de 
dilución del  influente en  la unidad  FHSS1. Recuerde el  lector que el  volumen  inicial 
activo en la FHSS1 era la mitad menos que en las FHSS2 y FHSS3.  
 
Figura 4-3: Influencia de la concentración del influente y la VCOS en la tasa de eliminación 
superficial de las unidades FHSS (valores medios para los diferentes periodos en la Tabla 4-1). No 
todos los datos correspondientes a los periodos I (FHSS1) y VIII (FHSS2 y FHSS3) fueron incluidos 




factores  o  variables  independientes  la  concentración  influente  de  DBO5  (Si),  VCOS 
(DBO5), VCH, T y el pH. El análisis  fue  llevado a cabo para  las  tres unidades FHSS en 
y = -6E-05x2 + 0,0435x - 2,3436
R² = 0,8718
y = -0.000x2 + 0.023x - 0.014
R² = 0.833




























y = -0,0976x2 + 1,7172x - 1,8072
R² = 0,9013
y = -0,007x2 + 0,3349x + 2,2336
R² = 0,4528







































conjunto  (sistema global =  FHSS1+FHSS2+FHSS3, n=25, excluyendo el periodo  FHSS2 
VIII)  y  posteriormente  para  cada  unidad  FHSS  separadamente.  Los  resultados 
conducen a  los mejores modelos de regresión múltiple mostrados en  la Tabla 4‐3. El 
periodo FHSS2 VIII  fue excluido del análisis de  regresión múltiple de  todo el  sistema 
debido a que se mostraba como un punto anómalo en casi todas  las correlaciones  lo 
que reducía los parámetros estadísticos.  
No se encontró correlación entre una sola variable  independiente y  la SRR  (R2<0,17) 




significación  para  todas  las  variables  (p<0,05).  Finalmente,  si  incluimos  la  T  en  este 
modelo,  aumenta  la  bondad  de  la  correlación,  explicando  el  87%  de  la  variación 
obtenida  para  la  SRR  (p<0,05).  Por  el  contrario,  la  inclusión  del  pH  o  la  VCH  en 
cualquiera  de  los  subconjuntos  de  variables  independientes  condujo  a  peores 
resultados en la correlación. Incluso, la inclusión de la VCOS2 en los modelos de tres y 
cuatro  variables  también  condujo  a  peores  resultados  en  la  correlación.  Se 
seleccionaron como apropiados los modelos de tres y cuatro variables (FHSSb y FHSSc 
en la Tabla 4‐3), teniendo en cuenta sus parámetros estadísticos. En estos modelos, la 
variable Si2 en  lugar de la VCOS explicaba  la reducción de  la SRR a altos valores tanto 
de Si como de VCOS. Este  resultado concuerda con  las consideraciones de  inhibición 
por sustrato dadas anteriormente.  
Cuando  se aplicó el análisis de  regresión múltiple a cada unidad  separadamente,  las 
mejores correlaciones correspondieron a  los modelos de dos  (FHSS2) y tres  (FHSS1 y 
FHSS2)  variables. En  todos  los  casos,  las  variables  Si  y  Si2 eran  variables principales, 
junto con  la T  (FHSS1) o  la VCOS  (FHSS3). En el caso de  la unidad FHSS2, el segundo 
mejor  subconjunto  se  forma por  la Si y  la VCOS,  también a niveles estadísticamente 












hasta  alcanzar  los  máximos  valores  en  400‐600  mg  BOD5/L,  como  indicamos 
anteriormente. A valores mayores de Si, la SRR comenzaba a disminuir.  
La influencia de la T en el rendimiento de la FHSS1 se puede explicar considerando la T 
como  un  indicador  de  los  cambios  estacionales.  Los  mayores  valores  de  T  se 
correlacionan  con  la  elevada  evapotranspiración  (verano)  que  conducía  a  efluentes 
más  concentrados, mientras  que menores  valores  de  T  se  correlacionaban  con  una 
menor  evapotranspiración  y  presencia  de  precipitaciones  que  diluían  los  efluentes. 
Esto  a  su  vez  afectó  a  los  valores  de  SRR,  que  se  obtuvieron  de  la  reducción  de  la 
concentración  del  influente  al  efluente.  Estos  efectos  estacionales  probablemente 




La  eliminación de un  contaminante  en un HC  se puede describir  asumiendo que  se 
comporta como un reactor  ideal de flujo pistón con una constante cinética de primer 
orden (García et al., 2004):  
ܮ݊ ൬ܥ௜ܥ௘൰ ൌ ݇஺ ൬
1
ܸܥܪ൰ 
donde  Ci  y  Ce  son  las  respectivas  concentraciones  contaminantes  de  influente  y 
efluente para una unidad HC específica, kA es  la constante cinética de área de primer 
orden,  y VCH es el  tiempo de  retención hidráulico,  calculado  como  la  ratio entre el 
área (A) y el caudal volumétrico (Qv).  
















del periodo  II para FHSS3  también se obviaron del ajuste  lineal, debido a  los efectos 
estadísticos por el bajo VCH aplicado.  
El ajuste de  la ecuación de primer orden para  la eliminación de DBO5 en el  sistema 
FHSS  rindió  valores  de  R2 mayores  de  0,62  (p<0,05),  indicando  que  la  correlación 
existía.  Los  valores obtenidos de kA para  la eliminación de DBO5 en el  sistema FHSS 
fueron  de  0,032±0,011 m/d  (FHSS1),  0,032±0,009 m/d  (FHSS2)  y  0,028±0,004 m/d 
(FHSS3). Estos valores de kA son muy similares, aunque debemos tener en cuenta que 
el  valor  para  FHSS1  está  restringido  a  concentraciones  de  DBO5  en  el  influente 
menores de  500 mg/L. Cuando  aplicamos  el modelo  cinético de primer orden  a  los 





en  los FHSS HC  se muestran en  la Figura 4‐5.  La acumulación de SST y SSV varió de 
unidad  a  unidad  y  de  posición  a  posición.  En  global,  la  acumulación  de  SST  se 
incrementó significativamente de 2,0±1,2 kg SST/m2 después de 1,6 años de operación 
a 4,6±1,8 kg SST/m2 después de 2,2 años e  incluso a 8,6±3,0 después de 2,8 años de 
operación  (p<0,05), mientras  que  los  SSV  aumentaron  de  0,14±0,04  a  0,51±0,25  y 
1,01±0,78 kg SSV/m2 en  los mismos periodos  (p<0,05). Estos valores corresponden a 
tasas  de  acumulación  que  oscilan  entre  1,25  kg  SST/m2∙año  (a  los  1,6  años  de 
operación) y 6,7 kg SST/m2∙año (entre 2,2 y 2,8 años de operación). Estos son valores 
que entran en  los  rangos  indicados por Tanner  et al.  (1998)  y Caselles‐Osorio  et al. 















Por otro  lado,  los valores medios obtenidos cerca de  la cabecera fueron mayores que 
los obtenidos cerca de  la salida  (ratio  influente/efluente de 1,32±0,36 para  los SST y 
1,37±0,56 para  los SSV), pero con diferencias no significativas (p> 0,16). El porcentaje 






FHSS1  en  comparación  con  el  FHSS2  y  el  FHSS3.  En  todas  las  unidades,  la  tasa  de 
acumulación  de  SSV  (y  también  SST)  se  incrementó  con  el  tiempo,  pero  este 
incremento  resultó  significativamente mayor  para  la  unidad más  delgada  (variando 
entre 0,1 y 0,6 kg SSV/m2∙año para el FHSS1) que para las unidades más profundas (de 
0,1 a 0,2 kg SSV/m2∙año para los FHSS2 y FHSS3, ambas unidades mostrando similares 
tasas  de  acumulación).  Así,  durante  la  segunda  y  tercera  campaña,  se  encontraron 
diferencias  significativas  entre  los  SST  y  los  SSV  acumulados  en  el  FHSS1  en 














Figura 4-4: Ajuste del modelo cinético de primer orden. Los datos correspondientes a los periodos 
FHSS1 III, FHSS1 IV y FHSS3 II no fueron incluidos en el ajuste lineal.  
 
Figura 4-5: Acumulación de sólidos totales y volátiles y conductividad hidráulica para las unidades 
FHSS.  
 
La  conductividad hidráulica mostró  valores muy uniformes  (Figura 4‐5c).  Los  valores 
medios resultaron en 142±40 m/d (primera campaña), 134±22 m/d (segunda campaña) 
y 129±52 m/d (tercera campaña). No se encontraron diferencias significativas para los 
y = 0,0321x - 0,0126
R² = 0,6773
y = 0,0316x - 0,1764
R² = 0,6213











































































causó  un  descenso  significativo  de  la  conductividad  hidráulica  medida.  Como  se 
discutió  previamente,  no  se  encontró  una  fuerte  correlación  entre  la  conductividad 
hidráulica y la acumulación de sólidos en el mismo HC, siendo ambos parámetros muy 
reducidos, aunque sí se encontró una correlación al tener en cuenta varios estudios.  
Aunque  la  conductividad  hidráulica  fue  similar  en  FHSS1  como  en  FHSS2  y  FHSS3, 
debemos  tener  en  cuenta  que  el  área  transversal  para  el  FHSS1  era  la mitad  con 
respecto a las otras dos unidades, mientras que la cantidad de sólidos acumulados por 




campañas  en  invierno  de  2010  y  2011,  Las  emisiones medias de metano  fueron de 
496±650 mg CH4/m2·d para todas  las unidades FHSS durante todas  las campañas. En 
verano, el FHSS1 emitió menos metano (137±75 mg CH4/m2·d) que los FHSS2 y FHSS3 
(267±103  y  338±185  mg  CH4/m2·d,  respectivamente,  p=0,059).  Sin  embargo,  las 
emisiones  de  metano  resultaron  ligeramente  mayores  en  invierno  para  el  FHSS1 
(1861±830  mg  CH4/m2·d)  que  para  los  FHSS2  y  FHSS3  (191±215  y  183±177  mg 
CH4/m2·d, respectivamente, p<0,05). Por el contrario, las emisiones medias cerca de la 
entrada  (618±877 mg CH4/m2∙d)  fueron superiores a  las emisiones cerca de  la salida 
(375±494  mg  CH4/m2·d),  aunque  sin  ser  significativas.  Las  emisiones  de  CH4 
consultadas en  la bibliografía variaron entre  ‐208 y 36.792 mg CH4/m2∙d  (Pei‐dong et 














Figura 4-6: Emisiones de metano y CO2 en las unidades FHSS.  
 






Los  resultados publicados hasta  la  fecha  indicaban que el  agua  residual de bodegas 
puede ser tratada en sistemas de humedales artificiales aplicando VCOS en rangos de 
2‐311  g  DQO/m2∙d,  ya  que  la  carga  del  agua  residual  en  bodegas  muestra 
comportamientos muy diferentes dependiendo principalmente del momento del año, 






















































real  (1,0 m de profundidad) y se monitorizaron  (Grismer et al., 2003). Uno de  los HC 
(304 m2 de superficie) recibió cargas muy bajas y alcanzó un 98% de eliminación de la 
DQO. El otro HC  (4.400 m2), en una bodega de mayor producción, operaba con una 
VCOS  de  21,0  g  DQO/m2∙d  durante  el  periodo  no  crítico  y  con  una  VCOS  de  72  g 
DQO/m2∙d en el periodo crítico, consiguiendo eficacias de eliminación del 79% y del 
49%  de  la  DQO  respectivamente.  Los  autores  concluyeron  que  en  este  HC  estuvo 
sobrecargado  debido  a  un  fallo  en  el  sistema  de  pretratamiento  en  cuanto  a  la 
eliminación de sólidos. Durante el periodo crítico, el influente contenía 1.428 mg SST/L 
y  7.406  mg  DQO/L  de  media,  apareciendo  además  problemas  de  cortocircuitos. 
También  falló  la  eliminación  de  SST,  descendiendo  del  85%  durante  el  periodo  no 
crítico al 39% en el periodo crítico. Shepherd et al. (2001a) encontraron que las plantas 
se volvieron amarillas y murieron cuando recibían aguas residuales muy cargadas (DQO 




























recibió  68  g  DQO/m2∙d  y  alcanzó  un  38%  de  eliminación  de  DQO.  El  tratamiento 
continuó hasta lograrse una eliminación del 92% de DQO en los pasos siguientes. Estos 
datos  indican  que  el  FV  y  las  unidades  FHSS  alcanzaron  tasas  de  eliminación 
superficiales de aproximadamente 17 y 26 g DQO/m2∙d,  respectivamente, durante el 
periodo de alta carga. En términos de DBO5, la unidad FV y las FHSS eliminaron sobre 5 
g/m2∙d cada una. Masi et al.  (2002)  indicaron que en esas condiciones,  la unidad FV 
mostró  ligeros  síntomas  de  colmatación,  que  desaparecieron  durante  el  periodo  de 
baja carga.  
En  el  presente  estudio,  tanto  la  SRR  y  el  %R  parecieron  estar  tremendamente 
influenciadas por la VCOS aplicada, alcanzando una SRR máxima de 7‐8 g BOD5/m2∙d a 
una  relativamente  baja  VCOS,  mientras  que  la  SRR  decrecía  a  elevadas  VCOS  o 
concentraciones  del  influente  (Figura  4‐3).  Por  el  contrario,  la  unidad  FV  en  este 
sistema  alcanzó  una  muy  alta  SRR  sin  efectos  negativos  por  la  VCOS  o  por  la 
concentración influente (Serrano et al., 2010). Así, el rendimiento de las unidades FHSS 




uno de  sus  sistemas  (sobre 5  g DBO5/m2∙d)  y  Lucas  et al.  (2006) operó un  FHSS HC 




















probable  que  las  condiciones  anaerobias  dominaran  en  ambos  casos,  y  se  puede 
considerar que estas constantes cinéticas son indicativas del progreso en los procesos 
anaerobios que tienen  lugar en  los humedales FHSS. En nuestro estudio,  la constante 
de área de primer orden (kA) obtenida para  la eliminación de DQO osciló entre 0,025 
m/d  (FHSS1),  0,024 m/d  (FHSS2)  y  0,023 m/d  (FHSS3). Corrigiendo  estos  valores  en 
función de la porosidad del medio (ε) y la profundidad del lecho (d) (como kA = kv·ε·d), 
los valores obtenidos de kv fueron 0,21 d‐1 (FHSS1), 0,10 d‐1 (FHSS2) y 0,10 d‐1 (FHSS3). 
Estas  constantes  son  claramente  inferiores  a  las  indicadas  por  Lucas  et  al.  (2006)  y 
Grismer et al. (2003) para HC tratando aguas de bodegas, y también a las indicadas por 
Rousseau  et al.  (2004) para humedales  tratando  aguas urbanas.  Sin embargo, estos 
bajos  valores  de  kA  se  pueden  encontrar  en  la  bibliografía,  como  los  indicados  por 
García  et  al.  (2004)  para  algunos  humedales  FHSS  tratando  aguas  domésticas,  que 
oscilaban entre 0,011 y 0,020 m/d.  
Una de las posibles razones que explican estas bajas tasas de degradación fue sugerida 
por  Shepherd  et  al.  (2001b),  que  consideraba  que  los  contaminantes  rápidamente 
biodegradables  tienen a degradarse en primer  lugar. Calheiros et al.  (2008)  también 
mostraron una reducción en la SRR de la primera a la segunda unidad en un sistema de 
humedales de dos etapas tratando aguas residuales de curtidurías. Así, en el caso de la 




debidas  a  la  presencia  de  ácidos  grasos  volátiles  (acético,  propiónico,  y  n‐butírico, 
datos  no  mostrados)  que  corresponden  con  la  materia  orgánica  fácilmente 
biodegradable.  
La toxicidad de los polifenoles en los humedales construidos fue investigada por Lucas 












en  la  eliminación  de  DQOt,  nitrógeno  total  o  amonio,  pero  mostraron  un  efecto 
negativo en la eliminación de sulfatos. Como indicamos anteriormente, en el presente 
estudio pudo tener  lugar  la  inhibición por sustrato durante  los periodos  III y  IV en el 
FHSS1, y durante el periodo VII en  las unidades FHSS2 y FHSS3. Pero en este estudio 
sólo  se  determinaron  polifenoles  en  el  periodo  final  IX.  Los  datos  disponibles  son 
limitados para el contenido de polifenoles en nuestra agua residual, sugiriendo que los 
polifenoles no alcanzaron concentraciones  tóxicas. Esta consideración  también  se ve 
apoyada por  los  resultados de  los ensayos preliminares de  toxicidad metanogénicas 
usando  tanto  agua  residual  como  vino,  los  cuales  indicaron  que  no  tuvo  lugar  la 
inhibición de la producción de metano a concentraciones de polifenoles mayores de 22 




Los  resultados  obtenidos  indican  claramente  que  las  presentes  unidades  FHSS 
funcionaron  a  menor  rendimiento  que  los  primeros  humedales  artificiales  que 
trataban aguas residuales de bodegas consultados en  la bibliografía. En comparación 
con  los  lechos más profundos (0,6 m), el menos profundo (0,3 m) mostró una menor 
eficacia  a  elevadas  concentraciones  influentes,  una mayor  tasa  de  acumulación  de 
sólidos y mayores emisiones de metano. Podemos destacar las siguientes conclusiones 
del presente estudio: 
 Concentraciones  influentes  de  DBO5  mayores  de  400‐600  mg/L 
aproximadamente  causaron  acusados  descensos  en  el  porcentaje  de 
eliminación en todos los casos, indicando una posible inhibición por sustrato.  
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5 PREVENCIÓN DE LA COLMATACIÓN EN 
HUMEDALES MEDIANTE PRETRATAMIENTO 
ANAEROBIO 
Resumen 
El  principal  problema  operacional  de  los  humedales  de  flujo  subsuperficial  es  la 
colmatación  del medio  granular,  un  fenómeno  relacionado  con  la  acumulación  de 
diferentes tipos de sólidos que conduce a  la reducción de  la capacidad de  infiltración 
del  lecho  filtrante.  Se  acepta  generalmente  que  la  aplicación  de  un  buen 
pretratamiento  al  agua  residual  es  esencial  para  la  operación  a  largo  plazo  de  los 
humedales de flujo subsuperficial. Los digestores anaerobios (DA) podrían ayudar en la 
prevención de la colmatación. El sistema combinado de digestor anaerobio‐humedales 
construidos  (DA‐HC)  tratando aguas  residuales de bodegas se monitorizó durante un 
largo periodo de tiempo para seguir el rendimiento y  la eficiencia de  los parámetros, 
acumulación  de  sólidos  y  conductividad  hidráulica.  En  este  capítulo  se  describe  en 
detalle la operación del digestor anaerobio y su influencia en la colmatación potencial 
de los humedales. Los resultados indican que mientras los humedales fueron operados 
a  elevadas  cargas  orgánicas  en  términos  de  DQO  y  DBO5,  las  cargas  de  sólidos  en 
suspensión  fueron  reducidas.  A  su  vez,  los  humedales mantuvieron  una  adecuada 
conductividad hidráulica y bajas tasas de acumulación de sólidos.  
5.1 Introducción 
Los humedales construidos  son  sistemas naturales de  tratamiento para efluentes de 
aguas residuales de hasta 2.000 habitantes equivalentes, mostrando un alto potencial 



















et  al.,  2010;  Knowles  et  al.,  2010,  2011;  Pedescoll  et  al.,  2011).  Los  sólidos  y  los 
detritos microbiológicos y de las plantas contribuyen a la acumulación total de sólidos 
en el medio granular. La colmatación del medio en  los HC es un proceso  inherente y 
progresivo, con  lo que es  inevitable un  ligero grado de colmatación. Sin embargo, el 
problema  se  agudiza  cuando  la  colmatación  avanzada  deteriora  la  eficacia  de 





Varios  estudios  indican  que  la  cantidad  de  sólidos  que  se  acumulan  en  el  medio 
granular  está  relacionada  con  las  características  del  influente  y  con  el  caudal  de 
entrada  (Platzer & Mauch,  1997; Winter & Goetz,  2003;  Zhao  et  al.,  2009).  Se  han 
establecido  límites  para  la  carga  superficial  de  DQO  total  y  DBO5,  y  para  la 
concentración y carga superficial de SST. Los constituyentes solubles orgánicos de tipo 
biodegradable  contribuyen  indirectamente  a  la  acumulación  de  sólidos  a  través  del 
crecimiento bacteriano. Por otro  lado,  los sólidos en suspensión del  influente podrían 
ser retenidos directamente en la grava, principalmente cerca de la zona de entrada en 
los FHSS o en  la capa superficial en  los FV. Además, parte de  los sólidos del  influente 
son volátiles  (SSV) y pueden descomponerse y eliminarse biológicamente  (hidrólisis), 
















al.,  2009).  Sin  embargo,  la  información  sobre  la  operación  y  la  eficiencia  de  los 
sistemas  de  pretratamiento  combinados  con  HC  son  escasas  y,  incluso  en  algunos 
informes  científicos,  la  concentración  de  SST  de  entrada  al  sistema  de  HC  no  está 
disponible. En este sentido, una revisión (Álvarez et al., 2008) indica que los influentes 
a muchos HC mostraron altas concentraciones de SST, y que los HC fueron operados a 
cargas  superficiales  de  SST  promedio  (5,4  g  SST/m2∙d)  más  altas  que  las  cargas 
superficiales de DBO5 (3,9 g DBO5/m2∙d). Por esta razón, puede ser de gran  interés  la 
combinación  de  los  sistemas  de  humedales  con  digestores  anaerobios  (DA),  ya  que 
ambas  tecnologías  comparten  criterios  esenciales  de  bajo  coste  y  sostenibilidad, 
incluyendo su simplicidad de construcción, operación y mantenimiento. Mientras que 
una  alta  eliminación  de  los  SST  en  pretratamientos  anaerobios  contribuirá  a  evitar 
problemas de colmatación (Álvarez et al., 2008; Ruiz et al., 2010, Pedescoll et al., 2011), 
los HC permitirán alcanzar una elevada calidad del efluente.  
Este  estudio  presenta  los  resultados  obtenidos  en  una  investigación  a medio  plazo 
llevada  a  cabo  en  un  sistema  de  tratamiento  en  campo  que  combinan  digestores 
anaerobios y  sistemas de humedales híbridos,  respondiendo a  la  falta de estudios a 
escala real. Mientras que la aplicación de la tecnología de HC a la depuración de aguas 
urbanas está bien establecida, el presente estudio es una de las primeras aplicaciones 
















5.2 Materiales y métodos 
La planta estudiada se trata de una instalación a escala real que trata el agua residual 









ascensional  que  oscilaba  entre  1,0‐1,7  m/h.  Después  de  dos  meses  (día  70  de 
operación), el agua  residual  se bombeó  constantemente  (si estaba disponible) en el 
digestor a un caudal menor a 15 L/min, para limitar la velocidad ascensional a 0,5 m/h. 
















Las  muestras  del  influente  y  efluente  de  cada  unidad  del  sistema  se  tomaron 
semanalmente y se analizaron varios parámetros de carga orgánica. El caudal influente 
se midió  con  un  caudalímetro  Iberfluid  electronic meter  tipo  E‐7000,  que  también 
registró  los  volúmenes  acumulados  del  agua  residual  alimentada.  El  muestreo  y 
determinación  de  parámetros  orgánicos  también  se  llevó  a  cabo  en  la  purga  del 
digestor. El control de la operación y los programas de muestreo continuaron durante 




Head  descrito  en  el  Capítulo  2.  Se  obtuvieron  muestras  integradas  para  la 




























  Agua bruta  Efluente DA  Efluente HC 
T  20,1 ± 4,3  18,7 ± 4,6  17,0 ± 4,6 
pH  6,20 ± 0,87  6,03 ± 0,74  6,62 ± 0,56 
SST  520 ± 658  129 ± 88  17 ± 15 
SSV  269 ± 258  100 ± 56  14 ± 11 
DQO total  2107 ± 1497  1558 ± 1023  448 ± 541 
DQO soluble  1526 ± 1216  1250 ± 868  400 ± 498 









TRH (h)  19,0 ± 9,8  VCH (mm/d)  19,5 ± 6,9 
























en  promedio  para  un  periodo  de  2 meses.  La  figura  5‐2 muestra  la  concentración 
influente y efluente de SST para el DA y el TRH aplicado. Como se puede observar, el 
DA  inicialmente mostró  una  baja  eficacia  en  la  eliminación  de  carga  orgánica,  que 
puede ser debida a la baja concentración de sólidos en suspensión en el influente y a 
sus características de sedimentabilidad. Esta baja eficacia  inicial también puede estar 
relacionada  con  la  existencia  de  una  alta  turbulencia  dentro  del  digestor  como 
resultado  de  la  alta  velocidad  ascensional.  Esta  alta  velocidad  ascensional  pudo 
prevenir la sedimentación y la formación de un manto de lodos en el DA de la bodega. 
Después del día 70, la velocidad ascensional dentro del DA se mantuvo por debajo de 
0,5 m/h,  como  se  indicó  anteriormente  (cambio  en  la  tubería  de  entrada  de  una  a 
cuatro entradas), y la eficacia de eliminación de SST se incrementó progresivamente. A 
pesar  de  las  grandes  variaciones  en  el  TRH,  el  DA mostró  una  operación  eficiente 


















y  eficacia  de  eliminación  fue  obtenida  por  análisis  de  regresión  (Figura  5‐3).  Los 
resultados muestran  que  el  contenido  en  sólidos  en  suspensión  en  el  efluente  se 
mantuvo bastante constante e  independiente de  la concentración  influente, mientras 
que  el  porcentaje  de  eliminación  de  SST  y  SSV  se  incrementó  con  la  concentración 
influente.  Los  valores  promedio  de  SST  y  SSV  en  el  efluente  para  los  diferentes 
periodos operacionales variaron desde 50 a 150 mg/L.  
Por otra parte, las concentraciones efluentes de DQOt, DQOs y DBO5 se incrementaron 
con  la  concentración  influente, mientras  que  el máximo  porcentaje  de  eliminación 
































































































































































el  DA.  Durante  la  puesta  en marcha,  el manto  de  lodos  se  desarrolló  lentamente, 
quedando  limitado al  fondo del digestor,  como  se  comprobó mediante  inspecciones 
periódicas. Sólo después del segundo periodo de vendimia  (día 581 de operación) el 
manto de  lodos alcanzó el puerto 3  instalado para  la purga. Sin embargo,  la purga no 
fue  necesaria  porque  tanto  la  VCOV  de  los  SST  durante  los  siguientes  meses  de 
operación  como  la  cantidad  de  lodo  dentro  del  digestor  disminuyeron.  Además, 
después del día 700 (figura 5‐2) tuvo lugar una alta VCOV de SST, y el digestor mostró 
suficiente capacidad para absorberla como indican los perfiles de los días 729 y 777.  




































































































0,001  g  DQO‐CH4/g  SSV∙d,  alcanzando  posteriormente  en  la  fase  exponencial  de 
crecimiento  los  0,018  g  DQO‐CH4/g  SSV∙d.  En  el  segundo  ensayo  estas  actividades 
fueron ligeramente inferiores (0,0009 y 0,011 g DQO‐CH4/g SSV∙d), aunque el período 
de activación se ha  reducido a unos 20 días. El primero de  los ensayos  tuvo  lugar al 
final  del  invierno  y  el  segundo  al  final  de  la  primavera,  lo  que  podría  explicar  la 
reducción  del  tiempo  de  activación.  Por  otro  lado,  durante  ese  período  el  digestor 
recibió  importantes  cantidades  de  sólidos  e  incrementó  notablemente  el  contenido 
total  en  sólidos  (Figura  5‐4),  lo  que  puede  explicar  que  la  actividad  por  unidad  de 
sólidos  se  hubiera  reducido.  Ahora,  teniendo  en  cuenta  la  VCOV media  de  2,4  kg 
DQO/m3∙d alimentada al digestor (Tabla 5‐2), y estimando una concentración media en 
sólidos de 5 g SSV/L en el digestor (día 777, Figura 5‐4), una actividad metanogénica de 





























































En  cualquier  caso,    esta  baja  actividad  es  un  punto  interesante  para  pequeñas 







periódicas del perfil de  caudales en  la  salida del mismo. Como  se ha descrito en el 
capítulo  2,  el  humedal  FV  se  alimentaba  de  forma  intermitente,  hasta  el  día  434 
mediante  sifón,  y  posteriormente mediante  bomba.  El  caudal  de  salida,  sin  llegar  a 




El  caudal máximo  efluente  (entre  15  y  20  L/min.)  se  obtenía  entre  unos  30  y  40 
minutos después del inicio del ciclo. Una vez sustituido el sifón por la bomba, el caudal 
máximo aumentó hasta los 30‐50 L/min. y el tiempo para alcanzarlo se redujo a los 9‐

























































resultados  muestran  que  la  velocidad  de  infiltración  se mantiene  constante  en  el 
tiempo, lo que significa que no se registraron problemas de colmatación del lecho.  
 
Figura 5‐6: Perfiles de  flujo  en  el  efluente del humedal  FV  tras  el  inicio de una descarga del  sifón 
(izquierda) o inicio de la alimentación mediante bomba (derecha).  
 






  SST (kg/m2)  SSV (kg/m2)  CH (m/d) 
Humedales  de  bodega 
(después de 2,2 años)       
Número de datos  3a  3 a  6 
Zona de entrada FHSS  5,42 ± 2,01  0,56 ± 0,31  137,0 ± 20,1 
Zona de salida FHSS  3,81 ± 1,50  0,47 ± 0,22  131,1 ± 24,3 













































































de  la  bodega  siempre  recibió  cargas  de  sólidos  en  suspensión  reducidas,  como 
resultado del pretratamiento tanto por el digestor anaerobio como por el humedal FV. 
Masi et al. (2002) también indicaron signos de colmatación en el primer humedal FV de 




en  caso de  ausencia de pretratamiento. Así, el digestor anaerobio  fue esencial para 




digestor  anaerobio.  Esto  ha  requerido  medir  las  cantidades  totales  de  SST  y  SSV 
(expresadas como kg de materia seca) en el influente, efluente y purga (lodo generado 
en  exceso)  a  lo  largo  del  periodo  de  trabajo,  así  como  la  cantidad  de  sólidos 
acumulados  al  final  del  periodo  global  de  operación.  La  cantidad  de  sólidos 
hidrolizados  (o  eliminación  neta  en  el  proceso)  se  obtiene  restando  a  los  sólidos 
influentes,  los  sólidos  del  efluente,  los  purgados  y  los  sólidos  acumulados. 














 DA (%) HC (% del influente al HC) Acumulació
n en HC (% 
















SST 100 24,8 0,3 2,6 72,2 100 13,2 219,4 -132,6 54,4 
SSV 100 37,2 0,3 2,8 59,7 100 14,0 54,9 31,1 20,4 
SSF 100 11,6 0,3 2,4 85,7 100 10,3 786,6 -697,0 90,9 
DQOt 100 73,9 0,1 0,7 25,3 100 28,8 2,8 68,4 2,1 





corresponden  a  las  cantidades  retiradas  en  los  muestreos  realizados.  Esta  baja 




los  sólidos  en  suspensión  de  tipo  orgánico  (SSV),  la  Tabla  5‐4  nos  indica  que  se 
hidrolizaban  en  el DA  un  60%  de  los  contenidos  en  el  influente.  Por  otra  parte,  la 
eliminación  de  sólidos  fijos  en  suspensión  alcanzaba  el  86%,  por  lo  que  podemos 
considerar que se enviaban a  los humedales como sólidos disueltos, sin que  la purga 




un pequeño porcentaje de  los sólidos  influentes. Por el contrario,  los humedales son 
ecosistemas sedimentarios netos, donde una  importante  tasa de acumulación puede 














el  resultado de un  fenómeno doble, como es  la acumulación de parte de  los SSV ya 
presentes  en  el  influente  y  por  otra  parte  un  crecimiento  importante  en  biomasa 
derivado  de  la  actividad microbiana  en  los  humedales,  ya  que  estos  recibieron  una 
elevada carga en DQO y DBO5 solubles (tabla 5‐2).  
Un  aspecto  de  gran  importancia  es  que  se  generaron  y  acumularon  importantes 
cantidades de SSF (sólidos en suspensión fijos) en el sistema de humedales (tabla 5‐4). 
La mayoría de  los SSF acumulados no están en  forma de sólidos en suspensión en el 




























aReferencias: 1: Tanner & Sukias  (1995); 2: Tanner et al.  (1998); 3: Caselles‐Osorio et al.  (2007); 4: 
Pedescoll et al. (2009); 5: Ruiz et al. (2010); 6: Martín et al. (2010); 7,8,9: Pedescoll et al. (2011); 10: de 
la Varga et al.  (2013):11: Este estudio. Escala del  sistema:  Laboratorio piloto  (Lab‐P), Campo piloto 
(Campo‐P) o escala real (R). Tipo de agua residual (Estudio): Granja lechera (1,2), Municipal (3 a 10) y 
















Lab‐P  LO  1.8   21‐72  ‐  2.6‐8.6  ‐  9.5‐2.0  6.6‐1.4  80  n.a. 
2 c  
Lab‐P  LO  5  21‐72  ‐  2.2‐7.3  ‐  20.0‐4.0  6.2‐1.2  80  n.a. 
3 c  
R (Verdú 1)  FS  4  190    2.8‐4.5  10‐4.3    2.5‐1.1  10‐39  2‐12 
3 c  
R (Verdú 2)  ‐  4  409    ‐  4.7‐4.0    1.2‐1.0  11‐89  25‐61 
3 c  
R (Alfés)  FS  4  49    3.2‐4.9  20.7‐3.7    5.2‐0.9  7‐13  7‐2 
3 c  
R (Corbíns)  TI  4  178    6.5‐10  27‐10.7    6.8‐2.7  3‐19  2‐200 
3 c  
R (Almat.N)  FS  3  54    4.5‐6.2  6.0‐3.3    2.0‐1.1  5‐30  1‐87 
3 c  
R(Almat.S)  FS  3  54    2.6‐8.0  14.7‐4.0    4.9‐1.3  5‐28  1‐82 
4 c  
R (Verdú)  FS  5  77  4,9
 e  6.4  8.1‐1.8  1.7‐0.26  1.6‐0.4  14‐21  20‐45 
4 c  
R (Corbíns)  TI  5  59  21.5 e  26.2  6.1‐4.9  1.6‐0.83  1.2‐1.0  17‐26  18‐55 
5 c  






Campo‐P  TI‐FV  4  62.4  5.5  1.4  15‐32  ‐  5.1  14‐25  4‐18 
7 d  
Lab‐P  FS  2.8  64.5  18.6  6.4  2.6/6.4  ‐  0.93/2.3  <50  48‐145 
8 d  
Lab‐P, batch  FS  2.8  64.5  18.6  6.4  3.8/6.0  ‐  1.36/2.1  <50  48‐184 
9 d  
Lab‐P  HUSB  2.8  64.5  20.0  5.4  2.0/6.0  ‐  0.75/2.1  <50  48‐121 
10 c  
























Digestor  anaerobio  de  flujo  ascendente  (UASB),    Digestor  hidrolítico  de  flujo  ascendente  (HUSB), 
Humedal de flujo vertical (FV). cLos datos de acumulación de sólidos indican rangos de concentración 
o  tasas  en diferentes posiciones del humedal  (por  ejemplo,  cerca de  la  entrada‐cerca de  la  salida, 
respectivamente).    dLos datos de acumulación de sólidos  indican sólidos  intersticiales  (lodo)/sólidos 
totales  (incluyendo  raíces).  eLos  datos  de  conductividad  hidráulica  (CH)  corresponden  a  posiciones 
cerca de la entrada‐cerca de la salida, respectivamente. Especies vegetales y cosecha de la biomasa de 




La  tabla  5‐5  resume  los  datos  disponibles  sobre  acumulación  de  sólidos  y 
conductividad  hidráulica  en  los  humedales  FHSS  obtenidos  de  una  revisión 
bibliográfica.  En  general,  no  se  pudo  obtener  una  correlación  entre  las  cargas  de 
entrada  y  los  sólidos  acumulados,  indicando  la  existencia  de  múltiples  factores  y 
condiciones  locales que pueden  influenciar en  la acumulación de sólidos. Entre estas 




los sólidos acumulados y  la conductividad hidráulica,  la  tendencia general  indica que 





















estudios  incluidos en  la tabla 5‐5,  la acumulación total de sólidos explica el 70% de  la 
variación  en  la  conductividad  hidráulica.  Una  CH  menor  de  20  m/d  podría  ser 
alcanzada  cuando  los  SST oscilaran entre 5  y 15  kg  SST/m2,  lo que es  indicativo del 
inicio  de  algunas  consecuencias  de  colmatación  como  encharcamiento  y  flujo 
superficial.  


































5.4  Conclusiones 
El digestor anaerobio de flujo ascendente ha mostrado una alta eficacia de eliminación 
de  sólidos  en  suspensión  cuando  trataban  aguas  de  bodega,  y  ha  ayudado  a  los 
humedales a operar con altas cargas sin colmatación. El digestor anaerobio redujo  la 
carga  de  entrada  de  SST  a  los  humedales  en  un  76%,  disminuyendo  la  alta 
concentración de SST en el influente a menos de 200 mg/L. No se observó colmatación 
después de 2,2 años de operación a velocidades de cargas superficiales de 18 ± 13 g 
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6 ELIMINACIÓN DE METALES PESADOS EN LA 
PLANTA UASB-HC 
Resumen 
El  objetivo  del  presente  estudio  fue  investigar  por  primera  vez  la  eliminación  de 
metales  pesados  (MP)  a  largo  plazo  en  un  sistema  combinado  digestor  anaerobio‐
humedales  construidos  (UASB‐HC)  tratando  aguas  residuales  urbanas.  Esta 
investigación se llevó a cabo en una planta piloto en campo constituida por un reactor 
anaerobio de flujo ascendente como pretratamiento, seguido de un humedal de flujo 
superficial  (FHS)  y  finalmente  un  humedal  de  flujo  subsuperficial  horizontal  (FHSS). 
Mientras  que  el  UASB  mostró  condiciones  operacionales  de  estado  (pseudo) 
estacionario y generó una purga periódica de  lodos,  los HC se caracterizaron por una 
acumulación  progresiva  y  mineralización  de  sólidos  retenidos.  En  este  capítulo 
analizamos la evolución de la eliminación de MP del agua residual con el tiempo (en un 
periodo  de  4,7  años  de  operación)  y  la  acumulación  de MP  en  el  lodo  del  digestor 
UASB y los sedimentos de los HC en dos horizontes de 2,7 y 4,0 años de operación. Se 
encontraron  altas  eficacias  de  eliminación  para  algunos metales  según  el  siguiente 
orden:  Sn>Cr>Cu>Pb>Zn>Fe  (63‐94%).  Se  registraron  eficacias  de  eliminación media 
para  el  Ni  (49%),  Hg  (42%)  y  Ag  (40%),  y  finalmente  el  Mn  y  el  As  mostraron 
porcentajes de eliminación negativos.  La eficiencia de eliminación de  los MP  totales 
fue superior en el digestor UASB y el humedal FHS, y menor en la última unidad FHSS.  
6.1 Introducción 
Los  humedales  construidos  se  utilizan  comúnmente  para  la  eliminación  de materia 




















factores responsables de  la movilidad de  los elementos traza, entre ellos  los metales 
pesados (DeLaune et al., 1998; Koretsky et al. 2008). Sin embargo, en la mayoría de las 
aguas residuales urbanas, el pH suele estar en valores cercanos a la neutralidad, con lo 
que  el  potencial  redox  cobra mayor  importancia  en  lo  que  a movilidad  de metales 
pesados se refiere en este tipo de aguas. Bajo condiciones aeróbicas, el proceso más 
importante  que  afecta  a  la  acumulación  de metales  pesados  es  la  precipitación  de 
hidróxidos de Fe y Mn  (Singer & Stumm 1970).  Los procesos más  importantes en  la 
acumulación  y  la  movilización  de  metales  pesados  bajo  condiciones  anóxicas  y/o 
anaerobias  son  la  formación  de  sulfuro  de  hidrógeno  vía  sulfato  reducción  y  la 
disolución de hidróxidos de Fe y Mn (Khalid et al. 1978; Green et al. 2003; De Volder et 
al. 2003; Mansfeldt 2004). La mayoría de  los metales pesados reaccionan con sulfuro 





Sin embargo, bajo  condiciones oxidantes  los  sulfuros  se disuelven y  liberan el metal 
(Vymazal et al, 2010). La sedimentación fue reconocida durante mucho tiempo como 
el  principal  proceso  implicado  en  la  eliminación  de metales  pesados  de  las  aguas 
residuales en  los humedales  artificiales.  Sin  embargo, no  es  sólo un  simple proceso 
físico,  y  deben  tener  lugar  primero  otros  procesos  como  la  precipitación  y  la  co‐
precipitación (Yao & Grao 2007).  















otras  características  del  agua  residual  y  los  lodos  acumulados.  Se  analiza  el 
comportamiento de diversos metales pesados en cada una de  las unidades, se evalúa 
da  eficiencia  de  retención  o  eliminación  de  los  mismos,  y  se  compara  con  los 
resultados  obtenidos  para  otras  configuraciones  de  humedales  construidos 
referenciados en la bibliografía. 
6.2 Materiales y métodos 
Se  construyó  una  planta  piloto  que  empezó  a  operar  en  Junio  de  2005,  y  que  está 
situada  en  las  instalaciones de  la depuradora municipal de  Santiago  de Compostela 
(Noroeste  de  España).  La  figura  6‐1 muestra  un  esquema  de  la  planta.  La  primera 
unidad es un digestor de flujo ascendente (UASB) con un volumen nominal de 25,5 m3, 
que  fue  alimentado  con  agua  residual  urbana  después  de  un  desarenado  y 
desengrasado. El primer humedal es de flujo superficial (FHS), y el segundo es de flujo 
subsuperficial  (FHSS). Las dimensiones  son de 7,5 m x 10 m para el primer humedal 
FHS  y  10m  x  7,5 m  para  el  humedal  FHSS  (ancho  y  largo  respectivamente). Ambos 
humedales tienen una superficie de 75 m2 y una profundidad de la lámina de agua de 
0,5 m, mientras que  las profundidades de  la grava  fueron de 0,3 m para el FHS  (con 
una capa de agua de 20 cm sobre la superficie de la grava) y 0,55 m para el FHSS. Los 
humedales fueron plantados con juncos (Juncus effusus) con una densidad de 2 plantas 
por m2. El agua  tratada es un agua  residual urbana de una  ciudad de unos 100.000 



















Para  los metales  totales  y  solubles,  se  hicieron  dos  campañas  de medición:  una  en 
febrero de 2008, y la otra en junio‐julio de 2009, durante 6 días a razón de 2 días por 
semana. Cada  día  se  obtuvo  una muestra  integrada  a  partir  de muestras  puntuales 
tomadas cada 4 h. Se midieron las concentraciones de metales pesados (Cr, Mn, Fe, Ni, 
Cu, Zn, Ag, Cd, Sn, Hg, Pb y As) en 4 puntos de la planta: influente, efluente del digestor 




UASB y en  los sedimentos de  los humedales. En  las campañas de  invierno de 2008 se 
obtuvo  una  muestra  integrada  de  los  sedimentos  de  cada  humedal  (a  partir  de 
muestras procedentes de 4 puntos de  cada humedal)  y dos muestras  integradas de 
lodo purgado del digestor UASB en dos días diferentes  y  consecutivos de purga.  Lo 



















equipo  utilizado  es  el   ICP‐MS  alta  resolución  Element  XR  o  ELEMENT2  de  sector 
magnético THERMO ELECTRON.  
El plasma de acoplamiento inductivo es una fuente de ionización a presión atmosférica 
en  la que  la muestra que  llega es atomizada e  ionizada. Los  iones  formados pasan al 
espectrómetro de masas donde son separados según su relación carga/masa. Cada una 



















v. Permite  utilizar  sistemas  de  introducción  de muestras  como  la  vaporización 
electrotérmica, la ablación por láser, la generación de hidruros, la nebulización 
ultrasónica o la desolvatación.  
Las  determinaciones  se  realizaron  en  el  laboratorio  del  Servicio  de  Apoyo  a  la 
Investigación (SAI) de la Universidad de A Coruña.  
Las  muestras  de  aguas  residuales  se  sometieron  a  una  digestión  de  50mL  de 
muestra con agua regia (1 ml HNO3 cc+ 3 ml HCl cc) en bloque de grafito (DigiPrep de 
SCP  SCIENCE)  con  una  rampa  de  calentamiento  hasta  95ºC  de  80  minutos  y 
mantenimiento a 95ºC durante 180 minutos. Las muestras  fueron tapadas con vidrio 
de reloj. Se enrasaron a 50ml y filtraron a través de Millex HN de 0,45 μm de poro. 
Respecto  a  las  muestras  de  lodos,  primero  se  secaba  la  muestra  al  aire  en  el 





Los  límites de detección  (LD) variaron entre unas y otras campañas para  los mismos 
metales. Para algunos metales  (Ag, Cd, Hg, Sn, Pb) hubo muestreos en  los que no se 





LD (ppb)  Ag  Cd  Hg  Sn  As  Pb 
Primavera 2008  0,5  0,05  0,03  0,5  0,5  0,25 
Verano 2009  0,1  0,1  0,05  1,0  0,5  0,25 


















El  RD  849/86  por  el  que  se  aprueba  el  Reglamento  del Dominio  Público Hidráulico 






Aluminio(mg/l)  (H)  2  1  0,5 
Arsénico (mg/l)  (H)  1  0,5  0,5 
Bario (mg/l)  (H)  20  20  20 
Boro (mg/l)  (H)  10  5  2 
Cadmio (mg/l)  (H)  0,5  0,2  0,2 
Cromo III (mg/l)  (H)  4  3  2 
Cromo VI (mg/l)  (H)  0,5  0,2  0,2 
Hierro (mg/l)  (H)  10  3  2 
Manganeso (mg/l)  (H)  10  3  2 
Níquel (mg/l)  (H)  10  3  2 
Mercurio (mg/l)  (H)  0,1  0,05  0,05 
Plomo (mg/l)  (H)  0,5  0,2  0,2 
Selenio (mg/l)  (H)  0,1  0,03  0,03 
Estaño (mg/l)  (H)  10  10  10 
Cobre (mg/l)  (H)  10  0,5  0,2 
Cinc (mg/l)  (H)  20  10  3 
Límite global [SUMA (Ci/VLi)]  (J)  3  3  3   
(H)  El  límite  se  refiere  al  elemento  disuelto,  como  ion  o  en  forma  compleja.  (J)  La  suma  de  las 


















de  la  Planificación  Hidrológica,  indica  que  “los  niveles  de  calidad  de  las  aguas 
superficiales  destinadas  a  la  producción  de  agua  potable  que  fijen  los  planes 
hidrológicos no podrán ser menos estrictos que los que figuran en la tabla 6‐2 para los 
distintos tipos de calidad del agua, salvo que se prevea un tratamiento especial que las 
haga  potables.  Estos  tipos  de  calidad  de  aguas  superficiales  susceptibles  de  ser 













Hierro disuelto  mg/l Fe  0,3  2  (1)  0,20  2,0 (total) 
Manganeso  mg/l 
Mn 
(0,05)  (0,1)  (1)  0,20 (soluble)  0,50 
Cobre  mg/l Cu  0,05 (O)  (0,05)  (1)  0,05  0,025 
Zinc  mg/l Zn  3  5  5  0,20  0,16 
Arsénico  mg/l As  0,05  0,05  0,1  ‐  0,02 
Cadmio  mg/l Cd  0,005  0,005  0,005  0,001  ‐ 
Cromo total  mg/l Cr  0,05  0,05  0,05  0,05  ‐ 
Plomo  mg/l Pb  0,05  0,05  0,05  ‐  0,014 
Mercurio  mg/l Hg  0,001  0,001  0,001  ‐  0,0001 
Nota: Sólo se han  tenido en cuenta  los MP  incluidos en este estudio. Las cifras entre paréntesis se 
tomarán  como  valores  indicativos  deseables  con  carácter  provisional.  Se  presentan  así mismo  los 












Comparativamente,  Lesage et al.  (2006) para el  caso de Flandes, y Kröpfelová et al. 
(2010)  para  la  República  Checa,  indican  los  valores  de  inmisión  en  las  aguas 
superficiales  (es  decir,  los  valores máximos  de MP  a  observar  en  la masa  de  agua 




parámetros  de  vertido  impone  a  una  industria  o  población  en  función  del  tipo  de 
vertido y de  la calidad y  tipo de cauce  receptor  (río, embalse,  lago, etc). Si el cauce 




















Cadmio*  0,2  0,4  0,4 
Mercurio*  0,05  0,1  0,1 
Zinc  3  6  10 
Cobre  0,5  2,5  3 
Níquel  3  6  10 
Cromo total  0,5  2  4 
Cromo VI  0,2  0,4  0,5 
* En cualquier caso estas concentraciones solo se admitirán en  los vertidos que se produzcan como 
consecuencia del arrastre  inevitable de estos metales  contenidos en  las materias primas usadas. El 











De  acuerdo  con  la Directiva Europea 86/278/CEE, el Real Decreto 1310/1990 por el 
que se regula  la utilización de  los  lodos de depuradora en el sector agrario, establece 
los límites de metales pesados en dichos lodos que se indican en la Tabla 6‐5.  










pH del suelo  pH < 7  pH > 7  (lodos)  Clase A  Clase B  Clase C 
Cadmio  20  40  0,15  0,7  2  3 
Cobre  1000  1750  12,00  70  300  400 
Níquel  300  400  3,00  25  90  100 
Plomo  750  1200  15,00  45  150  200 
Zinc  2500  4000  30,00  200  500  1000 
Mercurio  16  25  0,10  0,4  1,5  2,5 
Cromo  1000  1500  3,00  70  250  300 
 




valores  límites  indicados en  la Tabla 6‐5. Asimismo,  los productos de  la Clase C  sólo 
podrán aplicarse en suelos agrícolas hasta 5 tn/ha año.  
Se  ha  de  observar  la  incongruencia  de  estas  normativas,  pues mientras  el RD  1310 
permite  el  uso  agrícola  de  lodos  con  concentraciones  relativamente  elevadas  de 
metales  pesados,  si  estos  mismos  lodos  fueran  compostados,  se  le  exigiría  un 
contenido muy  inferior en metales. Esto  llama  la atención, ya que en el proceso de 
estabilización biológica por compostaje se reduce el peso global del material mientras 











Los parámetros generales de  la planta  se  indican en  la  tabla 6‐6. La  temperatura en 
verano  se  sitúa  en  el  rango  de  19‐20ºC  y  en  invierno  en  10‐12  ºC.  A  su  vez,  la 
concentración de OD fue en general inferior a 1 mg/L y el potencial redox inferior a los 
‐200 mV, excepto en el influente a la planta. El pH tuvo sus mayores oscilaciones en el 






200 mg/L.  Estos  valores  son  típicos  de  aguas  residuales  urbanas  de  concentración 
media‐baja.  En  el  efluente  final,  los  valores  medios  de  la  DBO5  ni  de  la  DQO  no 
superaron  los  límites  de  vertido  para  aguas  residuales  urbanas  (25  y  125 mgO2/L 
respectivamente).  Los  valores  de  SST  en  el  efluente  final  fueron  muy  bajos,  no 
superando los 10 mg/L.  
Tabla  6‐6: Mínimos, máximos  (entre  paréntesis)  y  concentraciones  pomedio  de  los  parámetros  de 
calidad del agua residual en el influente, efluente del UASB, efluente del humedal FHS y efluente del 
humedal FHSS. 
  Influente  Efluente UASB   Efluente FHS   Efluente FHSS  
T (ºC)         
Invierno 2008  nd  nd  nd  nd 
Verano 2009  (19,1‐21,6) 20,3  (18,6‐19,1) 18,9  (18,7‐19,1) 18,9  (18,7‐18,9) 18,8 
Primavera 2010  (8,1‐15,3) 11,8  (7,3‐14,7) 10,7  (6,5‐14,2) 10,1  (6,4‐12,7) 9,2 
OD (mg/L)         
Invierno 2008  (4,4‐7,6) 6,4  (0‐2,4) 1,1  (0‐1,4) 0,7  (0‐2,8) 1,2 
Verano 2009  nd  nd  nd  nd 
Primavera 2010  (5,1‐7,6) 6,2  (0,2‐1,6) 0,8  (0‐0,5) 0,2  (0‐0,1) 0,0 
pH         
Invierno 2008  (5,8‐7,3) 6,7  (6,3‐7,2) 6,9  (6,8‐7,1) 7,0  (6,7‐7,1) 6,9 
Verano 2009  (6,8‐7,1) 6,9  (6,8‐7,3) 7,0  (6,5‐7,7) 7,1  (6,5‐7,2) 6,9 
Primavera 2010  (7,0‐7,9) 7,4  (6,6‐6,9) 6,7  (6,6‐6,9) 6,8  (6,6‐6,8) 6,7 
Eh         
Invierno 2008  (‐99/‐125) ‐110  (‐290/‐332) ‐309  (‐322/‐328) ‐325  (‐307/‐324) ‐318 
Verano 2009  (+79/‐101) 25  (‐202/‐224) ‐205  (‐210/‐254) ‐228  (‐236/‐260) ‐247 









  Influente  Efluente UASB   Efluente FHS   Efluente FHSS  
232 
DBO5  (mg L‐1)         
Invierno 2008  (69‐235) 158  (32‐145) 90  (0‐52) 27  (0‐30) 14 
Verano 2009  (129‐200) 169  (72‐121) 99  (16‐90) 40  (7‐55) 18 
Primavera 2010  (46‐180) 87  (28‐75) 47  (10‐22) 16  (7‐13) 10 
DQO (mg L‐1)         
Invierno 2008  (222‐438) 321  (92‐218) 155  (<2‐66) 41  (<2‐54) 29 
Verano 2009  (314‐465) 368  (119‐246) 181  (50‐130) 86  (26‐65) 53 
Primavera 2010  (82‐230) 166  (56‐136) 87  (14‐56) 36  (10‐35) 22 
SST (mg L‐1)         
Invierno 2008  (130‐246) 187  (32‐56) 42  (5‐16) 9  (<2‐5) 4 
Verano 2009  (145‐316) 228  (21‐79) 48  (6‐45) 17  (4‐8) 5 




























METALES TOTALES  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Ag  Cd  Sn  Hg  Pb  As 
Primavera 2008                         
 
Influente  Promedio  103,92  118,35  1585,17 9,43  125,83 409,50 2,39  0,05  41,30  0,24  19,25 2,60 




Promedio  15,70  84,53  440,00  5,45  37,85  88,05  0,74  0,05  10,14  0,06  3,82  1,17 




Promedio  3,28  101,67  143,50  4,07  26,13  100,92 0,50  0,05  1,10  0,04  1,27  1,39 




Promedio  2,55  106,33  129,00  2,63  5,38  25,77  0,50  0,05  1,19  0,06  0,47  1,75 
SD  0,73  3,98  11,61  0,20  3,93  21,42  0,00  0,00  0,90  0,08  0,26  0,34 
Verano 2009   
 
Influente  Promedio  17,44  80,27  376,40  4,16  41,69  114,10 0,78  0,14  8,13  0,08  3,94  2,09 




Promedio  8,83  96,90  222,37  4,65  11,54  42,89  0,27  0,12  2,58  0,07  1,53  1,34 




Promedio  3,09  91,36  114,68  3,09  3,79  23,26  0,13  0,12  1,19  0,11  0,53  1,63 




Promedio  2,27  87,80  115,06  4,12  8,48  32,73  0,55  0,12  1,05  0,07  0,71  2,50 
SD  0,52  11,77  41,95  2,63  12,64  35,12  1,08  0,03  0,07  0,02  0,85  0,37 
Primavera 2010   
 
Influente  Promedio  37,16  90,22  598,23  6,35  186,58 255,08 1,11  0,06  33,55  0,20  5,37  1,00 




Promedio  15,72  103,22  484,19  3,40  28,11  80,02  1,00  0,05  4,45  0,21  3,42  1,23 




Promedio  3,98  112,32  142,34  1,62  6,03  22,14  1,00  0,05  1,17  0,14  1,01  1,17 




Promedio  2,12  120,42  285,95  1,58  12,38  39,44  1,00  0,07  1,00  0,13  1,58  1,33 























METALES SOLUBLES  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Ag  Cd  Sn  Hg  Pb  As 
Primavera 2008                         
 




Promedio  2,03  54,03  57,37  4,55  3,87  13,48  0,50  0,05  0,90  0,03  0,33  0,85 




Promedio  1,45  78,50  40,52  3,60  1,32  10,02  0,50  0,05  0,47  0,03  0,10  1,13 




Promedio  1,52  81,43  49,75  2,45  0,65  6,32  0,50  0,05  0,83  0,03  0,09  1,45 
SD  0,20  4,35  9,37  0,23  0,19  2,04  0,00  0,00  0,52  0,01  0,04  0,35 
Verano 2009   
 
Influente  Promedio  10,42  73,32  58,33  3,79  21,71  85,65  0,12  0,10  2,17  0,05  1,19  1,78 




Promedio  1,30  80,56  38,66  2,39  0,73  10,33  0,10  0,10  1,00  0,05  0,36  0,85 




Promedio  1,59  86,25  47,24  2,03  0,87  11,44  0,10  0,10  1,00  0,05  0,28  1,34 




Promedio  1,43  93,85  73,23  2,03  1,25  14,95  0,10  0,10  1,00  0,05  0,32  2,55 


















Tabla  6‐9:  Concentraciones medias  y  coeficiente  de  variación  de metales  pesados  totales  en  cada 
punto de la planta (a partir de las medias de las 3 campañas). 
  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Ag  Sn  Hg  Pb  As 
Influente UASB                       
Promedio (µg/L)  52,84  96,28  853,26 6,65 118,04 259,56 1,43 27,66  0,18  9,52 1,90
C.V. (%)  85,8  20,5  75,4 39,9 61,6 56,9 59,5 62,7  46,4  88,8 43,1
Efluente UASB         
Promedio (µg/L)  13,42  94,89  382,19 4,50 25,83 70,32 0,67 5,72  0,12  2,92 1,25
C.V. (%)  29,6  10,0  36,7 23,0 51,5 34,3 55,3 68,8  72,2  41,7 7,3
Efluente FHS                       
Promedio (µg/L)  3,45  101,78  133,51 2,93 11,98 48,77 <LD. 1,15  <LD.  0,94 1,39
C.V. (%)  13,5  10,3  12,2 42,1 102,7 92,6 3,8    39,8 16,6
Efluente FHSS         
Promedio (µg/L)  2,31  104,85  176,67 2,78 8,75 32,65 <LD. 1,08  <LD.  0,92 1,86







Podemos  decir  que  en  ningún  caso,  los  valores  obtenidos  alcanzan  los  límites  de 
vertido más  exigentes   mostrados  en  la  tabla  6‐1  (Tabla  III  del  RD  849/1986)  para 
metales solubles. De hecho,  los valores en el  influente son ya bastante menores que 
los  parámetros  de  vertido  para  todos  los  metales  analizados,  por  lo  que  en  este 
apartado no tendríamos ningún problema legislativo. Para el As el límite de vertido es 
de 500 ppb (tabla 6‐1), valor muy por encima del obtenido en las muestras analizadas 
(tabla  6‐8),  por  lo  que  no  tendríamos  problemas  en  su  vertido.  Para  el Ni,  el  valor 
obtenido en el efluente es aproximadamente 1.000 veces  inferior al  límite de vertido 
en  ambas  campañas.  En  el  Cu,  este  valor  es  200  veces  inferior  en  la  campaña  de 














Kröpfelová  et  al.  2009).  En  los  humedales,  las  transformaciones  de  estos  dos 
elementos  parecen  estar  controladas  por  las  condiciones  redox,  aumentando  su 
solubilidad en condiciones anóxicas (Hallberg & Johnson 2005; Kröpfelová et al. 2009). 
En  nuestro  estudio  estas  condiciones  anóxicas  están  presentes  en mayor  o menor 
medida en  las 3 unidades de  tratamiento  (UASB, HC‐FHS  y HC‐FHSS).  La explicación 
para  la  mayor  presencia  de  Fe  soluble  en  el  efluente  puede  estar  en  que,  en 
condiciones  anóxicas/anaerobias,  los  precipitados  de  Fe  y  Mn  se  redisuelven 
(Laanbroek 1990; Jacobson 1994; Lovley 1995; Green et al. 2003; Cooper et al. 2006). 
Con  respecto  a  la  suma de  la  relación  concentración  real/límite de  vertido para  los 
elementos tóxicos solubles, en el  influente es de 0,99 y en el efluente final de 0,078, 
ambas muy por debajo del límite legal establecido en 3. Este parámetro global alcanza 
una  reducción del  92,1 %  al paso del  agua por el  sistema de depuración.  Incluso  si 






efluente en todas  las campañas (metales totales) están muy por debajo de  los  límites 







en diversas aguas residuales urbanas publicado en  la bibliografía. En  la  tabla 6‐10 se 















de  la  ciudad  de  A  Coruña  (noroeste  de  España)  realizada  por  Ligero  (2001).  Se 













contenido en metales  como el Cd, el Hg  y el As es bajo, mientras que  aparecen en 
concentraciones elevadas el Cr y el Cu. Comparativamente, en el vertido de A Coruña, 
el  As  y  el  Pb  presentaban  concentraciones  elevadas.  Los  contenidos  globales  en 
metales  de  efluentes  de  pequeñas  poblaciones  tratados  en  humedales  construidos 












































As  5,62  0,34  0,49  0,44  n.d.  3,38  0,36  83,7  58,7   
Cd  1,04  0,08  2,63  0,32  0,48  0,58  1,92  53,6  38,3  20,0 
Cr  18,70  2,83  0,30  0,60  0,11  1,36  0,80  47,2  14,6  50,0 
Cu  48,34  2,44  0,21  0,84  0,41  1,26  0,83  31,0  23,5  35,0 
Fe  1028,69  0,83  0,11  2,35  0,42  1,71  0,58  5,3  17,3  10,5 
Hg  0,69  0,26  2,02  0,26  n.d.  n.d.  1,45  29,9  n.d.  n.d. 
Mn  98,67  0,98  1,00  2,05  0,41  0,96  0,61  60,4  77,1  82,5 
Ni  11,63  0,57  0,32  1,93  0,69  1,20  1,29  75,2  38,2  37,5 
Pb  18,38  0,52  0,03  0,72  0,76  2,34  1,63  9,9  5,4  14,3 
Zn  165,55  1,57  0,35  1,12  0,79  1,39  0,79  34,5  25,1  27,7 
SUMA/
n  139,7  1,04  0,75  1,06  0,51  1,58 
1,03***
*  n.d.  n.d.  n.d. 
(**) Valor relativo a la media de cada una de estas fuentes. (***) Porcentaje de metal soluble en los 





dos  datos)  y más  variable  para  Cd,  Cr  y Ni.  Estos  últimos metales  presentan  en  el 
presente estudio un porcentaje soluble elevado y muy superior a los restantes estudios.  



































obtenido a partir de  las concentraciones medias  total y soluble de  las dos campañas 
realizadas  (primavera 2008, verano 2009). En  sistemas acuáticos y estuáricos, donde 
los  flujos  de  constituyentes  se  modifican  por  una  pronunciada  reactividad 
biogeoquímica,  y  donde  se  producen  importantes  entradas  de  contaminantes  de 
origen antropogénico, este parámetro adquiere particular relevancia.  
Los  coeficientes  de  partición  entre metal  soluble  y metal  en  la  fase  sólida  para  los 




Sn,  los valores de Kc se mantienen a  lo  largo de  las etapas de  tratamiento, mientras 
que  en  el  caso  de  los  restantes  metales,  los  valores  de  Kc  se  incrementan 
aproximadamente en una unidad logarítmica (As, Pb, Hg) o en dos unidades (Mn, Ni, Cr, 
Cu, Zn).  
Sin  embargo,  aunque  Kc  aumenta  de  forma  general  a  medida  que  transcurre  el 
tratamiento en  los humedales, cuando este  incremento no es muy elevado  también 
aumenta el porcentaje del metal en  forma  soluble  (casos del Mn,  Fe  y  Zn),    lo que 
podría  parecer  contradictorio.  Esto  es  debido  a  la  elevada  retención  de  sólidos  en 
suspensión al avanzar en el sistema de tratamiento (Tabla 6‐6). En el digestor UASB, el 
porcentaje de metal soluble cae de  forma más acusada en el caso del Cu, Cr y Zn,  lo 
que  explica  el mayor  incremento  de  Kc  para  estos metales  entre  el  influente  y  el 
efluente  del  digestor.  Los  restantes metales  no  presentan  descenso  del  porcentaje 


























tiene  lugar  en  cada  unidad  de  tratamiento  del  agua  residual.  Para  el  cálculo  de  las 
eficacias,  se  obtuvo  un  valor  medio  en  cada  punto  de  la  planta  de  las  muestras 
analizadas durante  los días que duró cada campaña. A partir de estos valores medios 
de entradas y salidas se calcularon  las eficacias por campañas y para cada unidad de 
tratamiento de  la planta. Las eficacias medias para el conjunto de  las  tres campañas 



































































































tanto  en  el  digestor  UASB  como  en  el  humedal  HC‐FHSS  por  las  condiciones 
anóxicas/anaerobias  en  las  que  se  disuelven  los  precipitados  de  Fe.  Las 
concentraciones totales de Mn no presentan diferencias significativas entre la entrada 
y  la salida (p=0,78), mientras que  las concentraciones solubles son significativamente 




En  general,  el  Cd  presenta  concentraciones  muy  bajas,  menores  que  el  límite  de 
detección, ya en el influente, por lo que los resultados para el mismo no son fiables o 









general, podemos observar que hay buenos porcentajes de  eliminación,  sobre  todo 
para el Sn, Cr, Cu, Pb, Fe y Zn. Las peores eliminaciones las encontramos para el Hg, Ag, 
Cd, As y Mn. Hemos de recordar que para la Ag y el Cd, al menos el 30 % de los valores 





















y  Hg  (para  el  Sn  y  Hg  al menos  el  30%  de  los  datos  de  concentración  de  entrada 




































valores medios  de  entrada  y  salida  en  cada  unidad  y  en  cada  campaña.  Para  los 
metales totales, al menos el 30% de  los valores de Cd, As y Ag estuvieron por debajo 
del  límite de detección. Así mismo, para  los metales solubles, al menos el 66% de  los 
valores de Cd, Ag y Hg estuvieron por debajo del  límite de detección. Los resultados 
son  en  general  similares  para  las  dos  primeras  campañas,  tanto  en  totales  como 
solubles, excepto para el Fe, cuya tendencia es negativa en el caso de la fase soluble. El 
Mn  en  la primera  campaña  resulta  tener una  alta  solubilidad,  siendo  su  eficacia de 
eliminación en la fase soluble muy negativa.  
Para  la  tercera  campaña,  sólo  tenemos  resultados  de MP  totales,  y  los  resultados 
indican  que  la  eliminación  en  el  sistema  global  es  similar  o  inferior,  resultando 
claramente  inferior para Pb, Fe, Ag, As y Mn. De nuevo para el caso del Mn, tiene  la 


























































Los  resultados  parecen  ser  bastante  similares  en  cuanto  al  comportamiento  de  las 
campañas,  tanto en  la  fase  soluble  como en  los  totales. A destacar  la primavera de 
2008, cuya eliminación  fue muy negativa en  la  fase soluble para el Fe y el Mn. El Cd 
(fase  total y  soluble) y  la Ag  (fase  soluble)  tuvieron valores por debajo del  límite de 
detección ya en el influente y por eso su eliminación parece media o muy baja.  
Para la tercera campaña, sólo presente en los metales totales, la tendencia es parecida 
(Cr  y Zn) o de eliminación  inferior  (Pb  y  Fe), mientras en  Sn, Cu  y Ni muestran una 
eliminación superior en esta tercera campaña.  
En  conclusión,  el  digestor UASB  parece  ser  un  buen  tratamiento  de  eliminación  de 
metales pesados, ya que en 5 de  los 12 metales estudiados  la eficacia es superior al 
59%,  y  en  prácticamente  todos  ellos  sobrepasa  el  22%,  excepto  en  el  Cd  y  el Mn. 
Puede ser un buen método para eliminar As (al menos durante los dos primeros años), 














pesado  (en  su  fase particulada) y  la concentración en el  influente. Los  resultados  se 
muestran  en  la  figura  6‐8,  Podemos  observar  que  existe  una  correlación  entre  el 








cuyos  porcentajes  de  eliminación  fueron  elevados  y  poco  variables  (>  68%). 
Concluimos por  tanto que  la concentración  influente es un  factor que determina en 
buena medida el porcentaje de retención de metales pesados en el digestor UASB. 
ELIMINACIÓN UASB (%) MP TOTALES
















ELIMINACIÓN UASB (%) MP SOLUBLES





































mientras  resultan  importantes  en  la  fase  total.  Esto  indica  que  la  eliminación  de 
metales en esta unidad está mayormente relacionada con  la retención de sólidos en 
suspensión, que resulta en general elevada (Tabla 6‐6) con una media del 71%.  
El  comportamiento  de  la  fase  soluble  es  relativamente  diferente  en  varios  de  los 
































negativas.  En  cuanto  al  Cd,  Hg  y  Ag  en  ambas  fases  y  en  ambas  campañas  se 
obtuvieron valores por debajo del  límite de detección, con  lo que no podemos sacar 







Al  relacionar  la  concentración  de  MP  total  en  el  influente  del  humedal  con  el 
porcentaje de eliminación de dicho metal, no se encuentran correlaciones positivas, lo 
que quizás sea debido a  las bajas concentraciones en el  influente y a  la existencia de 
escasas variaciones en los porcentajes de eliminación.  
 










































En  la  figura  6‐10  podemos  ver  la  eliminación  que  tuvo  lugar  en  el  humedal  FHSS, 












igual  que  el  Sn  en  la  fase  soluble.  Para  la  tercera  campaña,  presente  sólo  en  los 
metales totales, podemos comentar la eliminación muy negativa para el Pb, el Cd, el As 
y el Fe. Sin embargo, para el caso de los metales totales se aprecia con claridad cómo 
se  reducen  progresivamente  los  porcentajes  de  eliminación,  pasando  de  valores 
positivos en la primera campaña a valores nulos o negativos en la segunda y a valores 
muy negativos (ganancia de metales pesados en el efluente) en la tercera campaña. Al 
















las  siguientes  referencias  bibliográficas,  todos  ellos  correspondientes  a  efluentes 
residuales urbanos: Arroyo et al., 2010; Kropfelova et al., 2009 y Lesage et al., 2007, 
Según  se  ha  indicado  arriba  (Tabla  6‐10),  las  concentraciones  de  entrada  en  estos 
sistemas son similares (valores relativos a la concentración media de todos los estudios 

















































La  investigación realizada por Arroyo et al.  (2010) en  la provincia de León, se  llevó a 
cabo en una planta real de tratamiento de aguas urbanas de tipo Mosaico Jerárquico 
de Ecosistemas Artificiales  (HMAE®) consistente en un sistema de decantación previo 
por sedimentación, una  laguna de 2 m de profundidad de  flujo  libre, un humedal de 
flujo superficial y una última cámara dividida en otro humedal de flujo  libre y otro de 
flujo subsuperficial. En general nuestra planta UASB‐HC es más eficaz en términos de 
eliminación  en  todos  los  metales  analizados.  Las  diferencias  más  significativas  las 
encontramos  en  el  Ni  y  el  Fe,  con  unas  eliminaciones  cercanas  al  50%  y  72% 
respectivamente en nuestro  caso,  y negativas    (‐25%  y  ‐12%) en el  caso del análisis 
realizado por Arroyo et al. (Figura 6‐11).  
Las eficacias de eliminación son bastante similares entre nuestro estudio y el realizado 
por  Kröpfelová  et  al.  (2009)  en  3  humedales  de  flujo  subsuperficial  tratando  aguas 















































de  detección  en  nuestro  caso  y  ausentes  en  algunos  de  los  trabajos,  obtenemos  la 


































el  As.  El  niquel  presenta  valores  de  eliminación medios,  con  dos  casos  de  valores 
negativos.  La  eliminación  fue  siempre  positiva  en  el  caso  de  los  restantes  cuatro 
metales (Zn, Pb, Cu y Cr), aunque sus valores relativos varían de un sistema a otro.  
Comparando  las concentraciones medias de todos  los estudios  incluyendo el nuestro, 







Se  llevaron  a  cabo  tres  campañas  de  análisis  con  el  digestor UASB  funcionando  en 
diferentes condiciones. En la primera de ellas (invierno 2008) el digestor UASB recibía 
durante  los meses  previos  y  durante  el muestreo  un  elevado  caudal  influente  (126 
m3/d).  Este  caudal  se  había  reducido  a  38,5  y  21,7  m3/d  para  los  meses 
correspondientes a las campañas II y III. La generación de lodo en la purga era similar 
en las dos primeras campañas, pero se reducía a cero durante la tercera. Sin embargo, 
durante  esta  última  campaña,  el  lodo  se  acumulaba  en  el  interior  del  digestor, 
incrementando  su  concentración  y  tiempo  de  residencia.  Estas  condiciones  de 
operación del digestor son habituales y se alternan por periodos de varios meses a lo 
largo del año.  
Los  resultados  para  el  contenido  en MP  en  los  lodos  de  la  purga  del  digestor  se 












Por  otra  parte,  las  concentraciones  medias  para  las  tres  campañas  muestran 
variaciones  reducidas  para  Cr,  Ni,  Cu,  Zn,  y  Pb,  metales  que  presentan  C.V. 
(coeficientes de variación)  inferiores al 22%.  Las variaciones  fueron mayores para el 
Mn, Fe, Cd y As (C.V. en el rango de 28‐56%), metales que presentan concentraciones 
claramente mayores en la campaña III. Las mayores variaciones se obtuvieron para el 
Hg  (concentraciones muy superiores en  la campaña  III en  relación a  las otras dos), y 
para  la Ag y Sn, que por el contrario presentaron  las mayores concentraciones en  la 





reflejar  rápidamente  las  variaciones  en  las  concentraciones  de metales  en  el  agua 
residual  que  entra  al    mismo,  no  se  ha  encontrado  relación  alguna  entre  ambos 
parámetros.  
 Tabla 6‐11: Contenido de metales pesados en los lodos de las purgas al reactor UASB (mg/kg).   
  n  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Ag  Cd  Sn  Hg  Pb  As 
CAMPAÑA I (día 986)                           
Media (mg/kg)  2  719,50  162,00 11766,00  37,75 707,00 3048,00  13,70 0,74  178,50  2,10  109,50 11,40
Desv. Est.  (mg/kg)    19,09  9,90  684,48  3,18  36,77  852,77  0,14  0,02  4,95  0,14  0,71  0,85 
C.V. (%)    2,7  6,1  5,8  8,4  5,2  28,0  1,0  2,9  2,8  6,7  0,6  7,4 
CAMPAÑA II (día 1460)                           
Media (mg/kg)  3  690,07  180,35 10534,53  58,65 857,19 2134,95  1,09  1,21  3,34  2,30  149,52 14,14
Desv. Est.  (mg/kg)    40,23  33,66  953,11  3,32  48,24  106,71  0,30  0,05  1,24  0,68  9,23  1,74 
C.V. (%)    5,8  18,7  9,0  5,7  5,6  5,0  27,7  4,1  37,3  29,6  6,2  12,3 
CAMPAÑA III (P4*, día 
1734)                           
Media (mg/kg)  1  688  279  21878  52,4  895  2674  3,4  1,31  5,8  14,7  143  31,7 
                           
Media campañas I‐III 
(mg/kg)  3 (6)  699,18  207,18 14726,03  49,59 819,60 2618,94  6,07  1,08  62,54  6,36  133,87 19,08
Desv. Est.  (mg/kg)    17,63  63,03  6223,95  10,72 99,29  459,00  6,71  0,31  100,43  7,21  21,39  11,01












Hay que  recordar que el digestor UASB  tiene 4 puertos de  toma de muestras,  y  las 
purgas  se  realizan por el puerto más  alto, el P4, En  la  campaña de primavera 2010 
(campaña III) se obtuvo una muestra de P4 y otra muestra integrada (P1 a P4) para ver 





















































Tiene  interés  la  pregunta  de  si  podríamos  utilizar  los  lodos  del  digestor  UASB 
directamente como enmienda para la agricultura, o bien convertirlos en compost para 
su posterior uso. Para esto, comparamos las concentraciones de los diferentes metales 
en  el  lodo  con  los  límites  máximos  previstos  en  la  normativa.  Tomamos  como 
referencia  los  límites para compost tipo C (RD 824/2005, ver Tabla 6‐5), y obtenemos 
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En  la  tabla  6‐12  se  muestran  las  concentraciones  medias  en  los  sólidos  de  los 
humedales para las dos campañas de muestreo. Las campañas se realizaron en febrero 
de 2008 y julio de 2009, estando separadas por un período de 16 meses. En general se 
aprecia un  incremento en el contenido en metales desde  la campaña  I a  la  II, como 











de  tal  forma  que  al  aumentar  esta  puede  continuar  la  retención  y  acumulación  de 
metales  pesados  en  el  humedal  sin  que  necesariamente  se  incremente  su 
concentración en relación a la materia seca.  








dividida  entre  la  concentración  media  de  las  dos  campañas,  para  cada  metal) 
presentan una variación reducida en el caso del humedal FHS (0,93 para la campaña I y 




  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Ag  Cd  Sn  Hg  Pb  As 
Campaña I           
FHS  365,00  228,00  23956,00  60,30 424,00 1065,00 15,70 0,37 151,00  1,20  95,60 15,10
FHSS  101,00  385,00  32846,00  35,20 95,00 271,00 2,96 0,12 45,00  0,14  47,00 11,40
Campaña II           
FHS  451,31  236,15  18954,17  52,18 561,69 1446,26 1,02 0,78 5,80  1,27  105,94 15,56
FHSS  120,22  342,73  51319,54  59,21 207,30 1264,42 1,36 1,39 10,85  0,88  52,90 19,67
MEDIAS                         
FHS  408,16  232,08  21455,08  56,24 492,84 1255,63 8,36 0,57 78,40  1,24  100,77 15,33


















En  la figura 6‐15 se muestran  las concentraciones medias relativas a  la concentración 




presentan  valores  similares  en  UASB  y  FHS,  y  aumentan  en  FHSS.  Ag  y  Sn  tienen 
valores  medios  en  el  digestor  UASB,  aumentan  en  el  humedal  FHS,  y  caen  en  el 
humedal FHSS.  
Hay metales que  reducen drásticamente su cantidad a medida que avanzamos en el 
tratamiento  de  depuración,  como  el  Zn,  Cr,  Cu,  Pb  y  Hg.  Aproximadamente,  la 
concentración de estos metales cae a la mitad en lo sedimentos FHS en relación con el 
lodo UASB, y vuelve a caer a la mitad en los sedimentos del humedal FHSS en relación 
con  FHS.  El  Ni muestra  valores muy  similares  en  las  3  unidades.  El  As  y  el  Cd  se 
encuentran en mayor cantidad en el digestor UASB y con valores parecidos en ambos 
humedales.  
Las  concentraciones  encontradas  en  los  sedimentos  son  similares  o  ligeramente 

































estudio  referido  por  Lesage  et  al.  (2006),  en  el  presente  estudio  se  encontraron 
concentraciones mayores a  las máximas en Cu, Zn y Cr (en FHS) y también en Fe (en 
FHSS). En el estudio de Lesage et al.  (2007) solo el Mn entre  los metales estudiados 
presentaba un  gradiente de  concentración positivo  en  relación  con  la distancia  a  la 
entrada del humedal. En el presente estudio, este gradiente  se observa para el Mn, 
pero también para el Fe, mientras el Ni, As y Cd no muestran diferencias consistentes. 
Por  el  contrario,  el  decrecimiento  de  la  concentración  de  los  restantes  metales 




unidad  para  las  tres  campañas  de  análisis.  Dado  que  no  se  dispone  de  las 
concentraciones de metales en  los sedimentos de  los humedales para  la campaña  III, 
se realizaron los balances para a las campañas I, II y III en el digestor UASB, y para las 
campañas  I  y  II  en  los  humedales.  Se  presentan  y  discuten  a  continuación  los 











Campaña  Días  UASB  HC    UASB  FHS  FHSS 
    m3/d  m3/d  kg SST  kg SST  kg SST  kg SST 
I  0‐986  72±30  18,8±11,5  1705  278  363  85 
II  987‐1460  65±40  10,5±4,5  1038  539  462  140 
I+II  0‐1460  69±34  15,3±7,0  2743  539  462  140 












En  todos  los  casos  tenemos  corrientes  de  entrada  y  salida  con  el  agua  influente  y 
efluente. En el digestor tenemos una salida adicional como purga, que no existirá en 
los  humedales.  Esta  corriente  es  discontinua  pero  periódica.  Considerando  que 
inicialmente el digestor estaba vacío, existe también una acumulación de sólidos en el 
digestor UASB  (Tabla 6‐13), que es  variable de un período  a otro en  función de  las 
características  de  operación  y  purga  del mismo.  Por  otra  parte,  en  los  humedales 
tendremos  una  acumulación  de  sedimentos  en  el  tiempo,  que  conlleva  una 
acumulación  de metales.  Si  todas  las  fuentes  y  destinos  de MP  fueron  tenidas  en 
cuenta,  el  término  Pérdidas  debería  ser  nulo  o  representar  únicamente  las 
desviaciones causadas por los errores en los datos experimentales. En el presente caso 
pueden existir tanto fuentes como destinos adicionales de metales pesados. 




 Las campañas de análisis tienen muestras recogidas a  lo  largo de dos o 
tres semanas (influente y efluente), y muestras puntuales de metales en 
sólidos acumulados en los humedales. Dado que los valores de entrada 
y  salida  en  el  agua  residual  pueden  variar  puntualmente  por  muy 
diversas  razones,  y  que  los  datos  para  cada  campaña  son  reducidos, 
optamos  por  emplear  los  valores medios  de  las  tres  campañas  para 




entrada  y  salida  para  cada  unidad  son  las  indicadas  en  la  Tabla  6‐12 
como medias. 
 También  los  datos  de  MP  en  las  purgas  corresponden  a  purgas 
puntuales, y por la misma razón optamos por emplear también en este 













Pueden  calcularse de esta  forma  las  cantidades  totales que entraron desde el  inicio 
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la  campaña  II  (día 1.460)  se presentan en  la  Tabla 6‐14. No  incluimos el Cd  ya que 
muestra valores en general por debajo del límite de detección.  
Los  resultados nos  indican que  la mayor parte del  S  y del Cu no  se  recupera en  las 
corrientes de salida. Estos son los dos elementos con mayor porcentaje de eliminación 
de  la  línea de aguas.  Incluso el Zn y  la Ag presentan pérdidas del 39‐40%, y el Cr del 
32%. Por el contrario, para el resto de los metales el balance cierra de forma adecuada 
o bastante aproximada: Mn, Fe, Ni, Hg, Pb y As, las pérdidas están entre ‐6% y el 23%. 




  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Ag  Sn  Hg  Pb  As  SUMA SUMA‐Fe 
Entrada MP (kg)  5,32  9,70  85,96 0,67 11,89 26,15 0,14 2,79 0,02 0,96  0,19  143,80 57,84
Efluente MP (kg)  1,35  9,56  38,50 0,45 2,60 7,08 0,07 0,58 0,01 0,29  0,13  60,64 22,13
Purga+Acumulado 
(kg)  2,29  0,68  48,33 0,16 2,69 8,59 0,02 0,21 0,01 0,44  0,06  63,49 15,16
Efluente (%)  25,4  98,5  44,8 67,7 21,9 27,1 46,9 20,7 65,8 30,7  65,7  42,2 38,3
Purga (%)  43,1  7,0  56,2 24,3 22,6 32,9 13,9 7,4 40,8 45,8  32,8  44,2 26,2





al  UASB,  tanto  por  la  reducción  de  la  concentración  como  por  alimentar  sólo  una 









Campaña  II). No consideramos  la Ag, Cd y Hg ya que están en  la entrada y salida por 
debajo del límite de detección.  
Tabla 6‐15: Resultados del balance para el humedal FHS (días 0‐1460, campaña II). 
  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Sn  Pb  As  SUMA  SUMA‐Fe
Entrada MP (kg)  0,300  2,120  8,537 0,100 0,577 1,571 0,128 0,065 0,028  13,45  4,91
Efluente MP (kg)  0,077  2,274  2,982 0,065 0,268 1,090 0,026 0,021 0,031  6,85  3,87
Acumulado (kg)  0,208  0,109  8,751 0,024 0,259 0,668 0,003 0,049 0,007  10,08  1,33
Efluente (%)  25,7  107,3  34,9 65,1 46,4 69,4 20,2 32,1 111,9  50,9  78,8
Acumulado (%)  69,5  5,1  102,5 24,0 44,9 42,5 2,1 74,9 25,8  75,0  27,1




del 78%.  Los  sedimentos acumulan porcentajes elevados de Cr, Pb, Fe, Cu y Zn  (43‐
102% del influente), cantidades menores de Ni y As (24‐26%) y muy poco Sn y Mn (2‐
























  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Sn  Pb  As  SUMA  SUMA‐Fe
Entrada MP (kg)  0,077  2,274  2,982 0,065 0,268 1,090 0,026 0,021 0,031  6,85  3,87
Efluente MP (kg)  0,052  2,342  3,946 0,062 0,195 0,729 0,024 0,021 0,042  7,43  3,49
Acumulado (kg)  0,017  0,048  7,190 0,008 0,029 0,177 0,002 0,007 0,003  7,48  0,29
Efluente (%)  67,0  103,0  132,3 94,9 73,0 66,9 93,6 98,0 133,4  108,5  90,1
Acumulado (%)  21,9  2,1  241,1 12,7 10,8 16,3 5,9 35,4 8,8  109,2  7,5
Pérdidas (%)  11,2  ‐5,1  ‐273,4 ‐7,6 16,2 16,8 0,5 ‐33,4 ‐42,2  ‐117,7  2,3
 
La  presencia  inicial  de metales  en  el material  de  relleno  podría  ser  una  causa  que 
afectase  a  los balances de  algunos de  los metales.  Sin  embargo, debemos  tener  en 
cuenta  que  las  campañas  de  determinación  se  iniciaron  al  cabo  de  2,7  años  de 
operación con elevadas cargas hidráulicas, orgánicas y de metales, y continuaron hasta 
el  año  4,7,  por  lo  que  los  datos  de  concentraciones  de MP  no  deberían  estar muy 
afectados por la presencia inicial de metales.  
6.3.7.4 Resumen	de	los	balances	




  Cr  Mn  Fe  Ni  Cu  Zn  Sn  Pb  As 
Purga+Acumulado UASB (%INF.UASB)  43,1  7,0  56,2  24,3  22,6  32,9  7,4  45,8  32,8 
Acumulado FHS (% INF.UASB)  17,65 5,02  45,92  16,25  9,83  11,52  0,43  22,99 16,95 
Acumulado FHSS (% INF.UASB)  1,43  2,22  37,70  5,60  1,10  3,07  0,25  3,49  6,47 
Purga y Acumulación total (% INF.UASB)  62,18 14,24  139,82 46,15  33,53 47,48  8,08  72,28 56,22 
Efluente final (% INF.UASB)  4,4  108,9  20,7  41,8  7,4  12,6  3,9  9,6  98,1 
Recuperación + Efluente (%INFL.UASB)  66,6 123,1 160,5 87,9 40,9 60,1  12,0  81,9 154,3
Pérdidas totales (% INF.UASB)  33,5 ‐23,2 ‐60,5 12,1 59,1 39,9  88,0  18,1 ‐54,3
 
El  principal  destino  de  los metales  pesados  eliminados  del  agua  residual  es  el  lodo 
generado  en  el  digestor  UASB,  seguido  de  los  sedimentos  del  humedal  FHS,  y 
finalmente de los sedimentos del humedal FHSS. Esta secuencia sigue la disposición de 
las unidades en la planta de tratamiento. Al final de la campaña II el sistema mantiene 

















de  aguas,  siendo  de  hecho  la  concentración  efluente  ligeramente  superior  a  la 
concentración influente. En el caso del Sn, por el contrario, la eliminación de la línea de 
aguas  es  elevada,  pero  el  destino  de  la  mayoría  no  se  identifica  en  los  lodos  y 
sedimentos  (es  posible  que  parte  haya  pasado  a  las  plantas,  aunque  no  se  realizó 
ningún análisis de MP a las plantas).  
Esta pérdida de Sn tiene lugar fundamentalmente en el digestor UASB y en el humedal 




en  la  línea  de  aguas  no  permiten  elaborar  balances.  Sin  embargo,  aunque  las 
concentraciones en lodos acumulados en la fase II fuesen tan elevadas como en la I, las 






el  influente y efluente de cada unidad,  la Tabla 6‐10 muestra que  los coeficientes de 
variación se sitúan en el rango del 20‐89% (22‐109% si consideramos  las 16 muestras 









restantes  puntos  de  la  instalación.  Por  tanto,  estos  valores  de  recuperación  global 
entran dentro de los rangos estadísticos derivados de los datos de partida.  
Tres metales  presentan  ganancias  globales  netas:  el Mn  (23%),  el  As  (54%)  y  el  Fe 
(61%).  Estas  ganancias  tienen  lugar  en  los  dos  humedales  y  son  especialmente 
elevadas  en  el  caso  del  Fe  en  el  humedal  FHSS  y  del  As  en  ambos  humedales.  La 
principal  explicación  para  estas  ganancias  podría  estar  relacionada  con  las 
contribuciones  de medio  granular  de  relleno  de  los  humedales,  en  el  caso  de  que 
pudieran  lixiviar  cantidades  importantes  de  estos  metales.  Este  aspecto  no  fue 
determinado en el presente estudio. Las pérdidas son mayores en el caso del Fe en la 





de  eliminación  y  retención  de  metales  pesados  en  los  humedales  construidos.  La 



























reactor UASB  y  a  la  aplicación de una  alta VCOS  en  las unidades de humedales.  Se 
encontraron  altas  eficacias  de  eliminación  para  algunos metales  según  el  siguiente 
orden: 94%>Sn>Cr>Cu>Pb>Zn>Fe>63%. Se registraron eficacias medias de eliminación 
para  el Ni  (49%), Hg  (42%)  y  Ag  (40%),  aunque  los  porcentajes  para  el Hg  y  la  Ag 
podrían estar subestimadas por  la aparición de varios valores del efluente por debajo 
del  límite  de  detección.  Finalmente,  el  Mn  y  el  As  mostraron  porcentajes  de 
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la  unidad  FHSS.  Se  observó  una  correlación  entre  el  porcentaje  de  eliminación  y  la 
concentración influente para la mayoría de los MP en el digestor UASB pero no así en 
las  unidades  FHS  y  FHSS.  La  eliminación  de  MP  en  su  forma  disuelta  tuvo  lugar 




Siguiendo  el  camino  del  tratamiento,  el  lodo  del  UASB  actuó  como  el  principal 
sumidero  de  la mayoría  de MP,  seguido  de  la  acumulación  en  el  humedal  FHS.  El 
balance global de masas para  la  suma de Sn, Cr, Cu, Zn y Fe  resultó en  la  siguiente 
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7 EMISIONES DE GASES DE EFECTO INVERNADERO 
Resumen 
El objetivo de esta parte del estudio fue determinar  las emisiones de gases de efecto 
invernadero  (dióxido  de  carbono,  metano  y  óxido  nitroso)  de  los  humedales 
construidos (HC) que trataron aguas residuales urbanas y estudiar  la  influencia de  las 
condiciones operacionales y de diseño en  las emisiones de gases. El primer objetivo 
fue la definición y actualización de una metodología experimental para determinar las 
emisiones  de  gases  en  humedales  construidos.  Se  utilizó  el método  de  la  cámara 
cerrada  con  superficies  de  muestreo  de  1.810  cm2.  Para  este  sistema  se  ha 
determinado la variabilidad debida a la posición en la sección transversal del humedal, 
la elección de emplazamientos con o sin planta, y el periodo recomendado de medida.  
Las  emisiones  globales  de  una  planta  piloto  de  humedales  híbrida  tratando  aguas 
urbanas  (flujo  superficial  y  subsuperficial  horizontal)  osciló  entre  96  y  966  mg 
CH4/m2·d, dependiendo de varios  factores como el  tiempo de operación,  la estación 
del año y la posición en el sistema. Las emisiones de metano se incrementaron desde 
los  267±188 mg  CH4/m2·d  en  el  segundo  año  de  operación,  hasta  los  543±161 mg 
CH4/m2·d a los 5 años de operación. Las emisiones de metano se correlacionan con la 
edad del humedal y  la estación del año, siendo máximas en primavera y decrecientes 
en  la  secuencia  primavera‐verano‐otoño‐invierno.  Las  emisiones  globales medias  de 
dióxido de carbono se situaron en el rango de 3.500‐5.800 mg CO2/m2·d a  los 5 años 
de operación, aunque con valores que alcanzaron  los 30.000 mg CO2/m2·d en una de 




la mineralización de  la materia orgánica a CO2 es el objetivo de  los  tratamientos de 
depuración de aguas residuales, las emisiones de CH4 y N2O deben ser evitadas por su 
alto potencial de efecto invernadero. Tanto el CH4 como el N2O tienen tiempos de vida 











de  los  parámetros  de  diseño  y  operación  de  los  humedales  artificiales.  En  la 
bibliografía  consultada  (tabla  7‐1),  las  emisiones  oscilan  entre  ‐208  y  36.792  mg 
CH4/m2∙d  (Pei‐Dong et al., 2002; Wang et al., 2008), aunque  los valores más usuales 
van desde 0  a 2.000 mg CH4/m2∙d.  Los  factores más  significativos que  afectan  a  las 
emisiones de gases son la carga superficial, la posición longitudinal en el humedal en la 
dirección de  flujo y  la estación del año. No  se dispone de mucha  información  sobre 
emisiones de CO2 y N2O.  




velocidad de  carga orgánica  (variable operacional)  y  la profundidad de  la  lámina de 
agua  (variable  de  diseño  o  constructiva)  determinan  de  forma  principal  el  papel 




Mander  et  al.  (2014)  encontraron  que  las  emisiones  de  CO2  son  significativamente 
menores en humedales de flujo libre o superficial (FHS) que en los humedales de flujo 
subsuperficial (valores medios de 2.208 y 4.440 mg CO2/m2∙d, respectivamente). En los 
humedales  de  flujo  vertical,  las  emisiones  de  metano  fueron  significativamente 
menores que en  los de flujo horizontal subsuperficial y superficial (valores medios de 

















de  N2O  ((N2O‐N/TNinfluente)·100)  diferían  significativamente  en  los  tres  tipos  de 
humedales construidos: 0,34% para los FHSS, 0,11% para los FHS, y 0,018% para los FV.  
Así mismo, Mander  et  al.  (2014)  encontraron  una  correlación  significativa  entre  el 
carbono  orgánico  total  de  entrada  (TOCin)  y  las  emisiones  de  metano,  y  entre  el 
nitrógeno  total  de  entrada  (TNin)  y  las  emisiones  de  N2O  para  todos  los  tipos  de 
humedales estudiados.  
Tabla 7‐1: Emisiones desde humedales que tratan aguas residuales. 




Brix (1990) 304 ARU FHSS tipo suelo 3,7 
Tanner et al. (1997) 225 (48 a 480) Efluente explotación láctea FHSS 2,5 a 4,2 
Gui et al, 2000 a 0 a 35 ARU HC tipo mareal n.d. 
Pei-Dong et al, 2002 5.520 (0 a 36.792) ARU + industrial FHS 12 
Mander et al. (2003) 0,048 a 2.800  FHSS 0,95 b 
Johansson et al, 2004 141 (-375 a 1.739) ARU, efluente secundario FHS piloto <3,6
 c 
Teiter & Mander, 2005 0,6 a 526 Efluente hospital  (HSSF) n.d. 
Teiter & Mander, 2005 0,4 a 346 ARU bruta  (VF+HSSF+HSF) 1,8 
Teiter & Mander, 2005 0,72 a 2.332 Efluente hospital FHSS  22,2 
García et al, 2006 15,04 a 41,6 ARU, efluente primario HSSF 5,4 a 10,8 
Sovik & Klove, 2007 -1,2 a 1.900 Agua urbana tratada químicamente FHS n.d. 
Liikanen et al, 2006 140 (34 a 305) en 1992 400 (180 a 550) en 2002 
Desagüe de minas de 
turba FHS+HSSF n.d. 
Inamori et al, 2007 0 a 1632 ARU artificial Celdas piloto n.d. 
Gui et al, 2007 20,8 a 104,3 Agua bruta urbana FHS, HSSF VF piloto 4,47 a 15,21 
Wang et al, 2008 -208 a 16.757 ARU artificial HSSF piloto 2,1 a 4,2 
Chiemchaisri et al, 2009 79 a 712 Lixiviado vertederos RU HSSF 1,7 a 90 
Maltais-Landry et al, 2009 20 a 120  Efluente piscifactoría HSSF aireados piloto n.d. 
Pangala et al, 2010 48 a 768 Escorrentía de granja FHS n.d. 
Wang et al, 2013 0 a 5.983 AR doméstica VF piloto 80-200d  
Yang et al, 2012 33 a 69 AR sintética urbana VF piloto 21,9 a 101,4 














Stefanik & Mitsch 2013 259,2 a 360 Laguna artificial Humedal natural -- 
de Klein & van der Werf 
2013 187,2 a 588 Agua de ciénaga Humedal superficial n.d. 
a Referido por  Johansson  et  al  (2004).  bBasado  en DBO7,  cEstimado por nosotros,  suponiendo DBO 
influente < 25 mg/l (efluente secundario).dmgDQO/L.  ekgTS/m2·año. n.d: No disponible.  
 
Además  de  establecer  la  magnitud  de  las  emisiones  en  cada  caso  particular,  los 
estudios referidos permiten tirar algunas conclusiones y consideraciones provisionales, 
como son las siguientes: 
 En un humedal, el sustrato orgánico presenta un determinado perfil a  lo  largo 















 Stefanik  &  Mitsch  (2013)  encontraron  que  la  profundidad  del  agua  y  la 
temperatura del suelo producían diferencias significativas en  las emisiones de 












 Kadlec  y  Knight  (1996)  y Mander  et  al.  (2014)  indicaron  que  las  emisiones 
aumentan con la velocidad de carga.  
El  medio  del  humedal  (grava  o  sustrato  filtrante,  rizosfera,  materiales  orgánicos 
acumulados)  presenta  una  importante  variabilidad  espacial  cuando  se  observa  a 
pequeña escala  (de hasta varias decenas de centímetros), por  lo que deben captarse 




Con objeto de valorar  la  incidencia de  los humedales construidos para el tratamiento 
de aguas  residuales en  la emisión de gases de con efecto  invernadero,  se diseñó un 
ensayo para captar los gases emitidos desde el humedal y cuantificarlos. Las primeras 
pruebas  se  realizaron  en  los  humedales  de  la  planta  experimental  de  A  Silvouta, 
centrándose  en  la  medida  de  la  emisión  de  metano.  En  este  trabajo  se  evalúan 
diferentes  aspectos  de  la metodología  aplicada  y  se  determina  la  influencia  de  las 
variables operativas en  las emisiones de dos unidades FHS y FHSS en serie que tratan 
un efluente residual urbano pretratado en un digestor anaerobio.  
7.2 Materiales y métodos 
7.2.1 Descripción	de	la	planta	
La planta está situada en  las  instalaciones de  la depuradora municipal de Santiago de 
Compostela. La figura 7‐1 muestra un esquema de  la planta. El reactor UASB, con un 
volumen nominal de 25,5 m3,  fue alimentado  con agua  residual urbana después del 
desarenado y desengrasado. Sólo una parte del efluente del UASB fue descargado a los 














cm  sobre  la  superficie de  la  grava)  y 0,5 m para el HC  FHSS.  Los humedales  fueron 
plantados con  juncos  (Juncus effusus) con una densidad de 2 plantas m‐2. Se pueden 
encontrar más  detalles  de  la  planta  experimental  en  el  capítulo  2  de materiales  y 
métodos.  
Las campanas de medición de gases se localizaron, de forma general, en dos posiciones 
en  cada  humedal:  dos  campanas  situadas  cerca  de  la  entrada  de  agua  (cuatro 
campanas en algunas de las campañas) y dos campanas situadas cerca de la salida del 
agua. En función de la posición de las campanas y la emisión media registrada en cada 
posición,  la  emisión  total  de  gases  en  el  sistema  se  obtiene mediante  la  siguiente 
ecuación de ponderación (en g/m2·d): 
ࡱ࢓࢏࢙࢏ó࢔	ࡲࡴࡿ ൅ ࡲࡴࡿࡿ ൌ ૙, ૛ ∙ ࡲࡴࡿ૚ ൅ ૙, ૜ ∙ ࡲࡴࡿ૛ ൅ ૙, ૛ ∙ ࡲࡴࡿࡿ૚ ൅ ૙, ૜ ∙ ࡲࡴࡿࡿ૛  Ecuación 7‐1 
 
Figura 7‐1: Esquema de la planta depuradora y la colocación de las campanas de captación de gases de 







diferentes  puntos  de  la  superficie  de  los  humedales,  de manera  que  la  atmósfera 









sistema, del que existen  algunas  variantes,  se  conoce  como método de  las  cámaras 
cerradas (IAEA, 1992). En los humedales de flujo superficial el aislamiento en la base se 
consigue  con  la  propia  agua  del  humedal,  ya  que  al  colocar  la  campana  sobre  la 
superficie de  la grava, sus bordes  inferiores quedan  inundados unos 10 cm. Mientras, 
en  los  humedales  de  flujo  subsuperficial  es  preciso  enterrar  la  campana  varios 
centímetros en  la grava (unos 10‐12 cm), hasta alcanzar  la superficie del agua y dejar 
los bordes por debajo de esta.  
Para  estabilizar  la  campana  y  asegurar  su  posición  con  los  bordes  sumergidos,  se 
colocaron  algunas  piedras  encima.  Además,  se  colocó  una  plancha  de  cartón  como 
parasol, por encima de cada campana, con el objetivo de evitar una insolación excesiva 
(un  incremento  elevado  de  temperatura  podría  tener  efectos  negativos  sobre  las 
plantas  y  sobre  el  mecanismo  de  confinamiento  y  medición  de  la  fase  gas,  y 
modificaría  los procesos de generación y transporte de gases). También se colocaron 
termómetros en el  interior de algunas  campanas para medir  las  temperaturas en el 








una  altura  media  de  la  campana.  Entre  medida  y  medida,  esta  conducción  debe 
Conducción metálica Termómetro 
Nivel de grava (FHSS) o 
nivel de agua (FHS) 
Bomba 

























Para  calcular  la  cantidad de metano o de otro  gas producido, es preciso  conocer el 
volumen neto en el  interior de  la  campana,  restándole al volumen  total el volumen 
sumergido o enterrado y también el volumen que ocupa la planta, de ser el caso.  
En  la  figura  7‐2  se  representa  un  esquema  de  la  sección  de  la  campana  y  sus 
dimensiones descriptivas. R representa el radio de la base mayor, r el radio de la base 
menor, H la altura total de la campana, g la longitud lateral total, y Hp la profundidad 
del agua  (en el humedal superficial) o  la profundidad de agua a  la que se entierra  la 
campana (en el humedal subsuperficial).  
El volumen neto de la atmósfera confinada (Vg) viene dado por la siguiente ecuación: 
ܸ ൌ ൫ߨ 3ൗ ൯ ∙ ൫ܪ െ ܪ௣൯ ∙ ሺܴ′ଶ ൅ ݎଶ ൅ ܴᇱ ∙ ݎሻ െ ௣ܸ   Ecuación 7‐2 
Donde H, R’ y r son las dimensiones de la cámara (ver fig. 7‐2), Hp es la altura libre de la 
cámara después de introducirse en la grava o el agua, y Vp es el volumen que ocupan 





Para hacer el  cálculo del volumen de  la planta  se procede de  la  siguiente  forma:  se 
corta  un  lote  de  plantas  de  tamaño  similar  a  las  introducidas  en  la  campana, 
introduciéndose  completamente  en  un  recipiente  de  volumen  total  conocido, 
midiéndose  después  el  volumen  de  agua  que  hay  que  añadir  hasta  completar  el 










Puesto que  las plantas en  los humedales  tienen diferentes  tamaños, para estimar su 
volumen se tomaron como referencia una planta grande, una mediana y una pequeña 
(en  el  presente  caso,  nos  referimos  a  matas  de  junco).  Para  la  planta  grande  el 
volumen medido fue de 17,5 L, para la mediana de 12,5 L y para la pequeña de 3,4 L. 











del  interior de  la  campana  y  se determina  su  composición  (%CH4, %N2O  y %CO2). A 












ଵ଴଴ ቉ ∙ 24 ∙ 1000 Ecuación 7‐3 
 
donde  Vg  se  obtiene  de  la  ecuación  7‐1,  AR  es  la  superficie  de  colección,  Ti  la 
temperatura  inicial,  y    d(%)/dt  es  el  coeficiente  o  pendiente  de  la  ecuación  de 
regresión lineal del porcentaje de del gas correspondiente frente al tiempo. 











compensado  en  parte  por  el  consumo  de  oxígeno. Dada  la  dificultad  de medir  con 
precisión  la  variación  del  volumen  confinado  en  cada momento,  se  ha  optado  por 
realizar el cálculo con esta aproximación.  
Por otra parte, la temperatura en el interior de la campana varía durante el período de 
medición,  expandiendo  o  contrayendo  el  volumen  confinado.  Sin  embargo,  esta 
variación de  la  temperatura no afecta a  la  composición de  la mezcla, por  lo que no 
requiere  compensación.  Lo que  si  es necesario  es  garantizar  el  confinamiento de  la 
atmósfera  interior, para evitar  la salida o entrada de aire. Esto se consigue mediante 























7.3 Resultados y discusión 
7.3.1 Campañas	realizadas	y	condiciones	experimentales	
La  tabla  7‐2  indica  las  condiciones  experimentales  aplicadas  para  las  diferentes 
campañas de medición realizadas a lo largo del tiempo en las dos unidades de la planta 
piloto  de  A  Silvouta.  Las  sucesivas  campañas  para  las medidas  de  las  emisiones  se 
llevaron a cabo en mayo, junio y diciembre de 2006 (0,9‐1,5 años después de la puesta 
en marcha de la planta), noviembre‐diciembre del 2009, marzo‐abril de 2010, octubre 







tres  puntos  situados  a  diferentes  alturas  dentro  de  la  campana,  con  el  objetivo  de 
indagar posibles efectos de estratificación de la concentración de gases en su interior. 
Todas  las mediciones  se  han  iniciado  en  horario  diurno,  entre  las  11  y  las  14  h.  El 
periodo  global  de  medida  varió  entre  6  y  176  horas.  Como  norma  general,  se 
obtuvieron  5  o  6 muestras  de  gas  en  cada medición. Dependiendo  del  número  de 
muestras  y  su  distribución  temporal,  las  tasas  de  emisión  superficial  pudieron  ser 
obtenidas del periodo global de medida o de un periodo inicial reducido, a efectos de 
estudio de la influencia de este factor. En la última campaña, se prolongó el período de 
medida hasta  las 176 h, con el objetivo de estudiar  tal efecto. Como  se ha  indicado 















aNúmero de puntos de medición.  bEn  las campañas de 2006 se  indica entre paréntesis  los períodos 
más cortos en los que se puede obtener un dato de emisión, y en las campañas de 2011 se indica un 
período más largo. cVelocidad de carga orgánica superficial para el sistema completo FHS+FHSS como 










Los  valores  de  emisión de CO2  sólo  se  registraron para  las  campañas del período  2 



























FHS  I  25/04/06  4  47 (6) 15,4 nd nd  si 9,6  >0,99
FHSS  I  03/05/06  4  46 (24) 13,9 6,4±0,3 33,6±1,3  si   >0,57
FHS  II  18/07/06  6  24 (6) 21,4 16,2 26,7  si y no 13,0  >0,88
FHSS  II  19/07/06  6  48 (24) 21,5 15,4 40,9  si y no   >0,94
FHS  III  14/12/06  6  96 (5, 24) 7 ‐1,7 28,4  si y no 7,3  >0,99
FHSS  III  18/12/06  6  48 (24) 6,5 ‐2,8 19,3  si y no   >0,99
             
FHS  IV  18/11/09  4  6,3‐7,1 8,8 8,6±1,0 22,4±4,4  si f 4,7  >0,97 0,50±0,16 
FHSS  IV  17/12/09  4  6,3  5,7 3,7±0,2 6,7±0,3  si f   >0,95 0,66±0,40 
FHS  V  26/04/10  6  7,5  17,4 8,5 22,5  si y no 3,1  >0,87 0,95±0,06 
FHSS  V  23/03/10  6  8,0  11,1 10,3 19,4  si y no   >0,88 0,74±0,30 
FHS  VI  26/10/10  6  32,1  11,8 2,8 29,6  si 5,3  >0,80 0,94±0,05 
FHSS  VI  13/10/10  6  32,2  15,9 9,4 37,5  si y no   >0,87 0,94±0,06 
FHS  VII  06/04/11  4  32 (176)  12,7  19,1  30,9  no  7,1  >0,97  0,87±0,24 










Los  resultados  globales  resumidos  para  la  planta  piloto  FHS‐FHSS  tratando  aguas 
residuales domésticas se muestran en  la  figura 7‐3. Durante  las campañas  llevadas a 
cabo en 2006 (entre 0,9‐1,5 años de operación de la planta), el perfil de emisiones de 
metano  decrecía  en  la  dirección  del  flujo,  desde  cerca  de  la  entrada  de  la  primera 
unidad (FHS1) a cerca de la salida de la segunda unidad (FHSS2) (figura 7‐3). Así, en las 
campañas de 2006  las emisiones se situaron entre 100 y 1.000 mg CH4/m2∙d en FHS, 
según  la  posición  en  el  humedal  y  la  estación  del  año,  y  por  debajo  de  100  mg 
CH4/m2∙d en FHSS, variando poco en el espacio y en el tiempo en esta última unidad. 
En  FHS  se  registraron  las mayores  emisiones  en  primavera,  y  se  fueron  reduciendo 
progresivamente en el verano y en el invierno.  
Sin embargo, en el período de 4,5‐5,8  años de operación,  las emisiones de metano 
fueron  prácticamente  similares  e  independientes  de  la  posición  en  el  humedal.  Las 
emisiones  globales  también  se  incrementaron  con  el  tiempo,  aunque  variaron  de 






































donde  las  campanas  se  colocaron  por  duplicado,  como  se  indicó  en  la  sección  de 
materiales y métodos. Las barras de error en la Figura 7‐3 corresponden a la desviación 
estándar  de  estos  duplicados.  Por  otra  parte,  se  ha  calculado  el  coeficiente  de 
variación (CV) de los ensayos por duplicado, que osciló entre 0 y 114%, con una media 
de 40%±33% (30%±28% en  las mediciones con plantas y 43%±43% en  las mediciones 
sin  plantas).  Estos  CV  son  indicativos  tanto  de  la  reproducibilidad  del  método  de 
medida como de la variabilidad en cuanto a la posición transversal de la campana en el 
humedal,  ya  que  ambos  factores  no  se  pueden  disociar.  Los  resultados  obtenidos 
indican  una  baja  variabilidad  transversal  de  tasas  de  emisión  y  una  buena 
reproducibilidad del método.  
Así mismo,  en  la  campaña  de  2009,  se  obtuvieron muestras  de  gas  a  tres  alturas 

































Las  emisiones  globales  pueden  calcularse  asignando  porcentajes  de  áreas  de  cada 
humedal a cada una de  las posiciones de medida. En  función de  la colocación de  las 
campanas elegida, se han estimado contribuciones del 20%, 30%, 20% y 30% del área 























































más  elevada  en  las  campañas de 2006  (8,8±4,7  g DBO5/m2∙d para  el  sistema  global 
FHS+FHSS)  que  en  las  campañas  posteriores  (3,8±2,2  g  DBO5/m2∙d).  Tampoco  se 
observa  correlación  entre  las  emisiones  globales  y  la  velocidad  de  carga  orgánica 
(R2<0,05).  Por  otra  parte,  en  el  segundo  periodo  de  mediciones  se  registraron 




para  la campaña  IV  (otoño 2009) podrían  responder en parte a esa situación de alta 
carga previa. 
El tiempo de operación de  los humedales y  la cantidad de sólidos acumulados en  los 
sedimentos podría  ser  la variable que determine en mayor medida  las emisiones de 
metano. Para este humedal  se ha obtenido una acumulación de  sólidos  volátiles de 
0,52±0,11  kg  SSV/m2∙año  (de  la  Varga  et  al.,  2013).  Ambos  parámetros  están 
linealmente  relacionados,  aunque  con  pequeñas  variaciones  estacionales,  y  ambos 
constituyen  el  principal  factor  individual  que  se  relacionan  con  las  emisiones  de 
metano,  aunque  de  forma  débil  (R2<0,36).  La  correlación múltiple  para  diferentes 
combinaciones de estas variables (tiempo de operación, sólidos acumulados, VCOS y T) 
no  mejora  en  ningún  caso  la  correlación  simple  indicada  para  el  tiempo  o  la 
concentración de sólidos acumulados.  
Sin  embargo,  los  datos  experimentales,  con  la  excepción  del  dato  de  emisiones 
obtenido  para  el  otoño  de  2009  (IV),  sugieren  un  comportamiento  estacional  con 
valores  elevados  de  emisión  en  primavera  que  decrecen  progresivamente  hasta  el 
invierno.  Según  la  tabla  7‐2  y  la  Figura  7‐4,  se  dispone  de  datos  de  emisión  para 
primavera (I, V, VII), verano (II) y otoño (III, IV, VI). Excluido el período IV, y asignando 
los  siguientes  valores  estacionales:  1: primavera,  2:  verano,  3: otoño,  se procede  al 












la estación del año determinan en gran medida  las emisiones  registradas.  Se puede 
explicar esto considerando que  la estación del año expresa el efecto  integrado de  la 
disponibilidad  de  substrato  orgánico  biodegradable  y  la  temperatura.  Así,  en 







las  plantas  tiene  lugar  en  matas.  Incluso  en  áreas  que  estaban  completamente 
cubiertas por plantas, había lugares con y sin plantas de un tamaño similar o mayor al 
de las cámaras cerradas que se usaron (sobre 50 cm de diámetro). Así, se comprobó el 
efecto  de  la  colocación  alternativa  de  las  cámaras,  con  y  sin  plantas.  En  términos 
generales no se encontraron variaciones significativas entre emisiones obtenidas de las 
campanas con y sin plantas (figura 7‐5 p=0,38). Así mismo, la media de los coeficientes 
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Un aspecto de  interés es  la definición del período mínimo de medida. En  la tabla 7‐2  
se  indicaron  los períodos de medición de  cada  campaña, y  las opciones de hacer el 
cálculo durante un período más corto, en el caso de las campañas de 2006. Mientras el 
período  completo  de  medición  ha  variado  entre  24  y  96  h,  los  períodos  cortos 
seleccionados han sido de 5‐6 y 24 h, en los que las emisiones se han calculado a partir 
de 3 o 4 muestras de gas frente al tiempo.  
La  Figura  7‐6 muestra  la  correlación  entre  los  valores  de  emisión  obtenidos  en  los 
períodos cortos y el período completo, correspondientes a un total de 32 mediciones. 
Del  análisis  de  estas  correlaciones,  podemos  concluir  que  la medición  en  períodos 
reducidos ofrece valores ligeramente superiores a los que se obtienen para rangos de 
medición más amplios. La diferencia principal se obtiene cuando se mide en período 
de  5‐6  h  frente  al  período  completo  (1‐4  días).  Los  datos  disponibles  para  estas 
emisiones se sitúan en general en valores elevados de emisión (>200 mg CH4/m2∙d), y 
la correspondiente ecuación de correlación  indica que a 5‐6 h se obtiene una medida 
incrementada  en  35‐72 mg  CH4/m2∙d.  La medida  a  24  h  frente  a  un  tiempo mayor 
ofrece  resultados muy  similares,  en  el  rango  de  20  a  200 mg  CH4/m2∙d  a  lo  que 
corresponde  la  correlación de  la  figura 7‐6a, aunque algo mayores, especialmente a 
medida que las emisiones son menores.  
Como  conclusión,  podemos  indicar  que  el  período  de  medición  de  24  horas  es 
suficiente, pudiendo reducirse a 5‐6 h cuando las emisiones son elevadas (mayores de 
unos 250 mg CH4/m2∙d). Al reducir el período de medición,  los valores obtenidos son 
ligeramente  superiores.  Por  otra  parte,  durante  la  campaña  de  2006,  las  tasas  de 
emisión fueron chequeadas experimentalmente en función del tiempo, con atención a 
















En  la  campaña  de  abril  2011  para  ambos  humedales,  se  tomaron muestras  en  un 
período  de  tiempo  similar  al  de  las  experiencias  anteriores,  y  suficiente  para  la 
estimación  de  las  emisiones,  de  32  horas,  y  a  continuación  se  prolongó  el  tiempo 
tomando muestras finales a las 176 horas. De esta forma, se han obtenido los valores 
de emisión a partir de ambos períodos: 32 h y 176 h. Los resultados se muestran en la 
figura  7‐7  e  indican  que  la  prolongación  excesiva  del  tiempo  de medida  reduce  de 
forma  acusada  los  valores  obtenidos.  Así,  se  ha  observado  que  la  pendiente  de  la 
variación de la concentración de metano en la campana con el tiempo, siendo lineal en 
el período de 0‐32 h, se  reduce significativamente a medida que aumenta el  tiempo 















Según  se ha  indicado en el apartado de métodos,  solo  se dispone de  los valores de 
emisión  de  CO2  para  las  campañas  del  segundo  período  (campañas  IV  a  VII).  Los 
resultados  obtenidos  para  la  emisión  de  CO2  en  estas  campañas  (4,5‐5,8  años  de 
operación) se presentan en la Figura 7‐8. Las emisiones de CO2 fueron muy similares e 
independientes  de  la  posición  en  el  humedal  (p=0,70  para  la  comparación  entre 
campañas  IV, V  y VII,  y p=0,89 para  comparación entre posiciones), excepto para  la 
campaña VI en  la que se obtuvieron emisiones muy superiores a  las de  las restantes 
campañas  (p<0,05). Las emisiones globales medias se situaron en el  rango de 3.500‐














































Figura 7‐8: Emisiones de CO2 en  las distintas posiciones de  los dos humedales FHS y FHSS  (arriba) y 





de  las plantas pueden  influir notablemente  las emisiones de CO2. En presencia de  luz 
solar, las plantas realizan la fotosíntesis durante el día, captando CO2 de la atmósfera y 
liberando O2, lo que contrarrestará las emisiones desde los sedimentos derivadas de la 






























































Debido  a  la  existencia  de  emplazamientos  sin  plantas,  en  algunas  campañas  se 
realizaron  mediciones  con  o  sin  planta  dentro  de  la  campana.  Los  resultados 
disponibles  se  muestran  en  la  Figura  7‐9.  Según  estos  datos,  en  la  primavera,  la 
presencia de plantas reducía las emisiones, mientras en el otoño las incrementaba, en 








Figura  7‐9:  Efecto  de  la  presencia  de  planta  sobre  las  emisiones  de  CO2.  Se  observa  que  esta 




















































El  comportamiento  mostrado  en  la  Figura  7‐10  nos  indica  que  las  mediciones  de 
emisión  de  CO2  se  deben  realizar  en  un  período mínimo  de  24  h,  para  incluir  los 
efectos día/noche y obtener valores representativos. Sin embargo, en el presente caso, 
y de acuerdo con  la Figura 7‐9,  los valores de emisiones en el período de 24 h en  las 
campañas  IV y V no deberían diferenciarse mucho de  los valores medidos durante el 












































resultaron del 70%  (R2=0,874) de  las obtenidas a 24 h. Por  tanto, se propone  fijar el 
período de medición en 24 o 48 h.  
7.3.4.3 Efecto	de	la	temperatura	
La  temperatura  ambiente  ha  variado  poco  de  una  a  otra  campaña,  habiéndose 
registrado un valor medio de 12,7±0,7 ºC para 6 de  las 8 campañas, un valor mínimo 
de   4,1 ºC para FHSS  (IV) y un valor máximo de 15,6 ºC para FHSS  (VI). Al comparar 
estos datos con los de emisiones mostrados en la Figura 5‐8, se concluye que no se ha 








campanas  FHSS  durante  la  campaña  VI,  Tabla  7‐2).  Las  emisiones  medias  para  el 
sistema  global  fueron  un  81%  (VI)  y  un  55%  (VII) mayores  en  el  periodo  diurno  en 
relación  al  periodo  día‐noche  completo,  aunque  las  diferencias  no  fueron 
estadísticamente  significativas  (p>0,12).  De  nuevo,  estos  resultados  aconsejan  la 
utilización de un periodo de medición de 24 h o más,  al menos  cuando  se prevean 
importantes oscilaciones térmicas día‐noche.  
Al no disponer de datos más que durante los períodos IV a VII no se puede analizar la 











Las emisiones de metano, de  forma global, se  incrementaron desde  los 267±188 mg 
CH4/m2∙d  en  al  año  de  operación,  hasta  los  543±161 mg  CH4/m2∙d  a  los  5  años  de 
operación.  Inicialmente  las  emisiones de metano decrecían  en  la dirección de  flujo, 
mientras que pasados 5 años de operación no se registraron variaciones significativas 
en  función de  la posición en  los humedales.   Respecto al CO2,  las emisiones globales 
medias se situaron en el rango de 3.500‐5.800 mg CO2/m2∙d a los 5 años de operación, 
aunque con valores que alcanzaron  los 30.000 mg CO2/m2∙d en una de  las campañas, 
pero  sin  diferencias  significativas  entre  las  unidades  FHS  y  FHSS  o  la  posición  en  el 
humedal. 
En términos generales no se encontraron variaciones significativas entre emisiones de 
metano  obtenidas  de  las  campanas  con  y  sin  plantas,  y  tampoco  se  observaron 
diferencias  día‐noche.  Períodos  reducidos  de medición  ofrecen  valores  ligeramente 
superiores  de  emisión  de metano  (en  unos  50 mg  CH4/m2∙d)  en  comparación  con 
rangos de medición más amplios. El período de medición de 24 horas es  suficiente, 
pudiendo reducirse a 5‐6 h cuando  las emisiones son elevadas (mayores de unos 200 
mg CH4/m2∙d). Sin embargo,  la prolongación excesiva del  tiempo de medida  (hasta 7 
días)  reduce  de  forma  acusada  los  valores  obtenidos.  Las  emisiones  de metano  se 
correlacionan con la edad de los humedales (o acumulación de materia orgánica en los 
mismos) y la estación del año. Los datos disponibles se adaptan a un modelo que prevé 
valores  máximos  en  primavera  y  decrecientes  en  la  secuencia  primavera‐verano‐
otoño‐invierno. 
Las mediciones de emisión de CO2 se deben  realizar en un período mínimo de 24 h, 
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8 DISEÑO Y OPTIMIZACIÓN DE UNA PLANTA HUSB-
HC PARA EFLUENTES RESIDUALES DE UNA 
BODEGA 
Resumen 
En este  capítulo  se detalla en primer  lugar el procedimiento  inicial para el diseño  y 
construcción de la planta de tratamiento HUSB‐HC de la bodega Pazo de Señoráns. La 
planta  de  tratamiento  se  concibió  como  un  sistema  de  humedales  híbridos  (flujo 




por  litro de  vino procedentes de  la bibliografía  y  se  condicionó  la dimensión de  las 
distintas unidades a  las disponibilidades de  terreno dentro de  la explotación. Tras  la 
puesta en marcha de la planta, se realizaron solo pequeños cambios en el diseño de la 
misma. En segundo lugar, se comparó la capacidad de eliminación de materia orgánica 
estimada  en  el  diseño  inicial  con  la  capacidad  real,  y  se  propusieron  varias 
modificaciones de  la planta para aumentar  la capacidad de depuración. La necesidad 
de  este  incremento  fue  consecuencia  de  la  existencia  de  un mayor  caudal  y  carga 
orgánica a tratar de los previstos. Las opciones consideradas fueron dos: i) transformar 
uno  de  los  humedales  de  flujo  horizontal  en  humedal  de  flujo  vertical  e  introducir 




















humedales construidos  son  sistemas muy atractivos para bodegas de  tamaño medio 
debido a sus bajos costes de operación y mantenimiento (Masi et al., 2002).  
Para el diseño  inicial de  la  instalación, y ante  la  inexistencia de experiencia suficiente 
en  la aplicación de  los humedales al  tratamiento de aguas de bodegas,  se aplicaron 
criterios de diseño derivados de  la aplicación de  los humedales a efluentes urbanos. 
Estos  criterios  fueron valores de velocidad de  carga orgánica en  función del  tipo de 
humedal.  Así,  para  los  humedales  de  flujo  horizontal  se  empleó  el  criterio  de  6  g 
DBO5/m2·d (García & Corzo, 2005), y para los de flujo vertical se limitó esta velocidad 
de carga orgánica a 50 g DBO5/m2·d (Kadlec & Wallace, 2008).  
La eficacia y capacidad de  la  instalación construida ha sido evaluada en  los capítulos 
anteriores. Esto permite  comparar  las previsiones  realizadas durante el diseño de  la 
instalación con  los resultados obtenidos. Debido a que  los parámetros de vertido del 
agua  residual  de  la  bodega  se  han  superado  en momentos  puntuales,  se  estudian 
diferentes opciones de ampliación del sistema de depuración existente. Además, este 
estudio servirá como referencia para futuros diseños de sistemas de humedales para 





y  se  transformarán  en  un  reactor  SBR,  con  aireación  en  el  periodo  de  vendimia  y 
desconectando  la aireación el resto del año. De este modo se optimizarán  los gastos 










transformación  del  humedal  FHSS1  en  dos  humedales  de  flujo  vertical  FV,  que  se 
utilizarán  como  etapa  final.  La  razón  de  este  cambio  es  la mayor  capacidad  de  los 
humedales FV por unidad de área en comparación con los humedales FHSS. 
Los  reactores  SBR  son  reactores  secuenciales  en  los  que  el  tratamiento  del  agua 
























espacio, ya que en un solo  tanque  tienes  todas  las etapas de depuración por  fangos 
activos sin necesidad de construir decantadores.  
Una  segunda  opción  es  la  transformación  de  los  humedales  horizontales  FHSS  en 
























Entre  las  ventajas  de  estos  sistemas  se  encuentran  una  mayor  capacidad  de 
depuración  y  menor  espacio  requerido,  lo  que  supone  menores  costes  de 
construcción.  Se  desconoce  si  este  tipo  de  humedales  aireados  se  han  aplicado  en 
bodegas.  
La  falta de espacio disponible es en general un  inconveniente a  la hora de acometer 
ampliaciones de la depuradora basadas únicamente en la tecnología de los humedales 
construidos. Esta es la razón para la instalación de un reactor SBR o de los humedales 
aireados.  En  caso  de  tener  espacio  suficiente,  en  el  presente  caso  sería  razonable 
ampliar  las  etapas  de  humedales  de  flujo  vertical,  para  aprovechar  la  elevada 
































pH  5,37  6,70  6,53  4,22  4,03  5,4  1,2 
SST (mg/L)  24,0  73,0  65,0  212  270  129  106 
SSV (mg/L)  20,5  67,0  57,0  191  239  115  95 
DQOt (mg/L)  387  666  870  1869  3354  1429  1212 
DQOs (mg/L)  340  486  768  1741  3226  1312  1201 
DBO5 (mg/L)  258  355  700  635  1181  626  361 
NTK (mg/L)  6,1  nd  143  11,2  16,1  44,1  66,1 
N‐NH3 (mg/L)  1,5  0,43  125  0,09  0,14  25,4  55,7 
DBO5/DQO (%)  67  53  80  34  35  53,8  20,0 
SSV/SST (%)  85  92  88  90  89  88,8  2,6 
nd: No disponible.  
 


















las  aguas  de  bodegas,  que  la materia  orgánica  de  este  efluente  residual  es 
prácticamente biodegradable en su totalidad. 




En  promedio,  el  89%  de  los  sólidos  en  suspensión  son  de  tipo  orgánico  y 
presumiblemente biodegradable.  
 El contenido en elementos nutrientes es por lo general bajo, si bien una de las 








Por  lo general,  las estaciones de depuración se dimensionan en  función del caudal y  
de  la  carga  orgánica,  siendo  esta  el  resultado  del  producto  del  caudal  por  la 
concentración.  En  las  instalaciones  de  tratamiento  biológico,  el  parámetro  más 
empleado  para  determinar  la  carga  orgánica  con  fines  de  proceso  es  la  demanda 
biológica  de  oxígeno  (DBO).  La  bodega  que  nos  ocupa  introdujo  diversas medidas 
restrictivas del consumo de agua  (según  información de  los propietarios), por  lo que 
está  justificado  adoptar  como  apropiados  los  valores  medios  publicados  para  las 
instalaciones del sector (recogidos en la bibliografía del capítulo de la introducción).  

















lo  largo del día y de un día a otro,  tanto dentro del período de vendimia como a  lo 
largo  del  resto  del  año.  A  lo  largo  del  resto  del  año  aparecerán  puntas  de  carga 
contaminante  (trasvases,  embotellamiento,  etc),  pero  que  siempre  se  estiman 
considerablemente inferiores al correspondiente al período de vendimia.  
El dimensionamiento de las instalaciones tendrá en cuenta los siguientes factores: 
 Se  deberán  acomodar  tanto  los  caudales  punta  como  las  cargas  punta 
estimadas  para  el  período  de  vendimia,  mediante  almacenamiento  y 




 Se garantizará el  funcionamiento correcto de  las  instalaciones, mismo cuando 
los  caudales  a  tratar  sean  nulos  durante  largos  períodos  de  tiempo,  y  se 
garantizará  el  re‐arranque  automático  del  proceso  de  depuración  cuando  se 
inicie el vertido tras estos períodos.  
Además  de  las  cargas  orgánicas  diarias,  los  vertidos  de  estas  industrias  están 
caracterizados por una fuerte variabilidad a lo largo del día y de la semana, y por una 
variabilidad estacional muy marcada. Diversos estudios científicos han mostrado como 


















necesaria  sería  de  550  m2  valor  que  se  reduciría  a  300  m2  se  tomamos  en 
consideración el criterio de la USEPA (2000).  
Sin  embargo,  las  bodegas  registran  una  punta  de  carga  orgánica  en  los  vertidos 
durante  la  vendimia  y  primera  elaboración  del  vino.  En  un  sistema  rígido,  y  para 
acomodar  las  cargas previstas de 26.000  g DBO5/d durante  los 15‐20 días que dura 
aproximadamente el período de mayor carga, las áreas necesarias de humedal de flujo 
horizontal  serían de 4.300 m2 o 2.400 m2,  según el  criterio de  capacidad empleado. 
Dotar de estas áreas de depuración sería muy costoso para  la  instalación, además de 
que durante la mayor parte del año, el sistema de depuración estaría ocioso. 
En  la concepción de  la  instalación ha de  tenerse en cuenta, de  forma combinada,  la 
elevada  capacidad  de  los  humedales  construidos  para  acomodar  cargas  orgánicas 
variables  junto  con  elementos  de  diseño  que  contribuyan  a  incrementar  esta 
capacidad. De  esta  forma,  en  este proyecto  se opta por  una  instalación de  tamaño 
intermedio, ajustada a la disponibilidad máxima de terreno en la explotación, que era 
de unos 400 m2.  
Inicialmente  se  preveía  una  balsa  de  acumulación  de  agua  de  unos  200 m3,  con  el 
objetivo  de  regular  la  entrada  de  carga  contaminante  a  los  humedales  durante  el 

















urbanas  alrededor  de  30  g  DBO5/m2∙d  (Platzer,  1999;  Chazarenc  &  Merlín,  2005; 
Cooper et al. 1996).  
En definitiva, de acuerdo con  la  instalación que  se describe más abajo,  se  tienen en 
cuenta los siguientes criterios: 
 HUSB  tienen  el  objetivo  de  eliminar  SS,  siendo  su  efecto  sobre  la DBO muy 
limitado, por lo que se le supondrá una eliminación nula de DBO5.  
 FV  operará  en  cabeza,  recibiendo  el  efluente  del  HUSB,  de  tal  forma  que 
operará  sobrecargado  (no  limitación  de  substrato)  y  podrá  ofrecer 
eliminaciones de carga orgánica  iguales o superiores a 50 g DBO5/m2∙d, o con 
una eficiencia del 80% si la carga es inferior. 




(300  m2),  resultando  en  una  carga  de  1,3  g  DBO5/m2∙d.  Esta  baja  carga 
permitirá una buena o excelente calidad del efluente durante  la mayor parte 
del año, junto con la eliminación de nitrógeno y fósforo.  
 En  vendimia  aumenta  notablemente  la  velocidad  de  carga  orgánica  a  tratar. 
Con una  tasa mínima de 50 g DBO5/m2∙d, el FV eliminará 2.500 g DBO5/d. La 
carga restante (23.500 g DBO5/d) resulta en una fuerte sobrecarga de los FHSS 
(235  g DBO5/m2∙d).  La  capacidad  de  los  humedales  para  acomodar  esta  alta 
carga durante un período de 2‐3 semanas no se puede descartar, si tenemos en 
cuenta  los  resultados publicados por  Shepherd et al  (2001).  Sin embargo, en 
contra  de  estos  resultados,  la  información  general  indica que  los  humedales 

















Rías  Baixas).  Además  en  el  sistema  de  tratamiento  están  incluidos  vertidos  de  las 
actividades de turismo y hostelería que tienen  lugar principalmente durante  los fines 
de semana en el mismo establecimiento.  
La  figura 8‐3 muestra una  representación esquemática del sistema construido de  los 
humedales  que  está  formado  por  un  digestor  anaerobio  HUSB  (Hydrolytic  Up‐flow 








cada uno de  capacidad que actuaban  como un  tanque de  regulación, y después era 
bombeada  intermitentemente  (en ciclos de 2 a 3 horas) hacia el digestor anaerobio 
HUSB,  donde  permanecía  13  h  (TRH  valor  de  diseño).  Este  digestor  consta  de  un 
































la  instalación,  y  por  gravedad  a  los  depósitos  del  sifón  desde  donde  se  descarga  al 
humedal FV a  razón de unos 600 L por pulso. En el segundo año de operación, este 











cm de espesor hecho de  grava  granítica de 3‐6 mm de diámetro.  Finalmente, en  la 


















Seguidamente,  el  efluente  del  humedal  FV  drena  y  fluye  por  gravedad  hacia  los 
humedales FHSS. El  influente es distribuido uniformemente en  la zona de entrada de 
cada  humedal  FHSS  mediante  tuberías  de  200  mm  de  diámetro  situadas 
perpendicularmente  a  la  dirección  de  flujo.  El medio  que  rodea  estas  tuberías  es 
piedra de 60 mm. El agua residual alcanza el medio filtrante a través de agujeros de 40 
mm hechos en  las  tuberías cada metro. Al  final de  los humedales FHSS  se  sitúa una 
tubería similar a las de entrada que recoge el efluente y rodeado de piedra de 60 mm. 
Los humedales FHSS son de 10 x 10 m de base rellenos de grava  lavada de 6‐12 mm 



















8.3 Capacidad de tratamiento y comparación con las 
previsiones de diseño 
8.3.1 Deficiencias	de	tipo	práctico	en	el	diseño	inicial	
















se  tuvo que  fabricar uno “casero” que debía  limpiarse cada día. Esto aumentaba  las 


















Inicialmente  se  instalaron  dos  tanques  de  sedimentación  y  alimentación  previos  al 
humedal FV, y con un sifón para provocar la entrada intermitente del agua residual al 
humedal  FV.  El  sifón  realizaba  a  la  perfección  la  alimentación  intermitente,  pero  la 
diferencia de nivel entre dicho sifón y el humedal FV era escasa, lo que provocaba una 
baja  presión  del  agua  residual  en  las  tuberías  de  distribución  del  humedal  FV.  Esto 
desembocó en un deficiente  reparto del agua  residual por  la  superficie del humedal 
debido al taponamiento de los agujeros por acumulación de biofilm en las tuberías de 











Para  solucionar  este  problema  se  optó  por  la  sustitución  del  sifón  por  una  bomba 
sumergida. El consumo energético de dicha bomba era muy escaso y el aumento de la 
presión  en  las  tuberías  de  distribución  mejoró  la  eficacia  en  el  reparto  del  agua 





que  este  parámetro  no  resultó  determinante  en  relación  con  la  operación  de  los 













producción  de  uva  o  la  adquisición  de  uva  a  terceros  puede  llevar  a  una  mayor 
capacidad de producción, que por tanto variará de forma significativa de año a año. En 


















Las  cargas  en  DQO  y  DBO5  son  más  elevadas  en  la  vendimia,  y  aumentaron 
fuertemente de la vendimia de 2008 a la de 2009: de unos 20.000 g DQO/d en 2008 se 
pasó a más de 40.000 g DQO/d en 2009, alcanzándose durante más de una  semana 
una media  de más  de  60.000  g DQO/d.  Ya  en  2010,  los  datos  disponibles  son muy 
escasos, e indican que se volvería al nivel de 2008 (unos 20.000 g DQO/d). 
En DBO5  se  pasó  de  unos  10.000  g DBO5/d  durante  la  vendimia  de  2008  a más  de 
30.000 g DBO5/d en la de 2009, alcanzándose durante más de una semana una media 



























































los  valores máximos  se  situaron  alrededor  de  20.000  g DQO/d  y  10.000  g DBO5/d, 
registrándose sólo una punta el día 723  (07/04/2010), cuando se combinó un caudal 
algo elevado junto con una concentración punta.  
La  carga media  resultó de 10.250  g DQO/d  (5.800  g DBO5/d) entre  junio de 2008  y 
junio de 2009, y de 21.000 g DQO/d (12.700 gDBO5/d)   en el siguiente período anual, 
también de  junio a  junio. Esto significa un fuerte  incremento de  la carga, de más del 
100%, en ese segundo período anual. 
Estos resultados de generación se resumen en la tabla 8‐2, donde se comparan con las 
estimaciones  realizadas  en  el momento del diseño.  Los  caudales  son menores  a  los 
previstos durante la vendimia y mayores durante el resto del año. Teniendo en cuenta 
la mayor  duración  del  período  de  alta  carga,  las  cargas  resultaron mayores  que  las 
previstas,  tanto  durante  la  vendimia  como  durante  el  resto  del  año.  Globalmente, 
tanto  el  caudal  como  la  carga  orgánica  resultaron  superiores  a  las  estimadas  en  el 
diseño, con valores en exceso del 122% en Q y 175% en DBO5 en el año 1, y del 204% 
en Q y 383% en DBO5 en el año 2.  
Los datos de producción de  vino en  los  años  2008  y 2009  se encuentran  reflejados 
también en  la tabla 8‐2. Vemos que  la producción de vino aumenta un 14% en 2009 


















Período  Caudal (m3/d)  DQO (g/d)  DBO5 (g/d)  Producción 
de vino (L) Parámetros medidos 
Vendimia  2008  (2 
meses)  8,5  20.000  10.000  200.000 
Vendimia  2009  (2 
meses)  11  40.000  30.000  228.000 
Resto 2008  5,5  8.332  4.974   
Resto 2009  9,8  17.262  9.297   
Año 1 (junio‐mayo)  6  10.250  5.800   
Año 2 (junio‐mayo)  10  21.000  12.700   
Parámetros estimados en diseño 
Vendimia 2008 (20 días)  20  ‐  26.000   
Resto del año  4  ‐  2.000   




los  parámetros  de  vertido.  Incluso  durante  el  año  1  y  fuera  de  vendimia,  con  una 
generación de 4.974 g DBO5/d,  las  velocidades de  carga globales  resultan de 14,2 g 
DBO5/m2∙d  en  el  sistema  global.  Esto  significa  que  no  se  evaluó  adecuadamente  el 






eliminación  del  30%  de  DQO,  por  lo  que  estas  estimaciones  se  han  considerado 
correctas. El objetivo principal del digestor HUSB era la eliminación de SS, lo que se ha 
alcanzado  con  éxito,  según  lo  indicado  en  el  capítulo  5.  Por  tanto, más  allá  de  las 











En  el  capítulo  3  indicamos  la  velocidad  de  eliminación  de  carga  orgánica  de  los 




hasta  100  g  DBO5/m2∙d,  y  alcanzando  una  eliminación  máxima  de  100  g 
DBO5/m2∙d para VCO de 200 g DBO5/m2∙d y superiores.  
 El  humedal  FHSS,  en  su  conjunto, muestra  un  porcentaje  de  eliminación  de 
DBO5  del  70%  a  VCOS  inferior  a  6  gDBO5/m2∙d,  alcanzando  una  eliminación 
máxima de 6 g DBO5/m2∙d a una VCOS de 10,6 g DBO5/m2∙d y reduciéndose a 









del 70% hasta  superar  la  carga de diseño de 6  g DBO5/m2∙d. A VCOS  superiores,  su 
comportamiento sugiere una inhibición por substrato, aunque también podría deberse 
a una  reducción del pH  influente. En  cualquier  caso,  la  capacidad de eliminación de 
estas unidades está muy por debajo de las cifras indicadas en los trabajos de Shepherd 
et al (2001), o incluso de USEPA (2000). 




















estas  condiciones,  la  eficacia  global  sería  de  una  eliminación  del  62%  de  la 
DBO5,  resultando  un  efluente  con  una  concentración  de  447 mg  DBO5/L.  El 
valor medio medido en este período fue de 441 mg DBO5/L. 
En  el  año  2,  la  VCO  generada  fue muy  superior,  según  se  ha  indicado más  arriba. 
Suponiendo  las  mismas  eficacias  de  depuración  del  sistema,  se  estiman 
concentraciones efluentes de 2.164 mg DBO5/L (vendimia) y 351 mg DBO5/L (resto del 
año). Sin embargo,  los valores registrados  fueron de 803 mg DBO5/L  (vendimia) y 88 





Una de  las opciones para no  sobredimensionar una depuradora para bodegas, en  la 
que  el  caudal  y  la  concentración  de  materia  orgánica  puede  multiplicarse  por  10 
durante  la  vendimia,  es  construir  una  laguna  de  acumulación,  donde  se  puede 
almacenar parte del vertido bruto e  ir dosificándolo poco a poco a  la depuradora. En 
este caso, la falta de espacio disponible hace imposible la construcción de dicha laguna 

















objetivo  es  reducir  en  lo  posible  la  sobrecarga  que  se  registra  durante  la 
vendimia. Para esto, se construirá un nuevo tanque de bombeo T3.  





con  otras  pequeñas  obras  de  adaptación  de  los  sistemas  de  flujo.  De  este  diseño 
resultan  200  m2  de  humedal  de  flujo  horizontal  subsuperficial  (FHSS),  48  m2  de 
humedal de flujo vertical (FV1) y 100 m2 de humedales FV2 y FV3.  
Humedales FV2 y FV3 
Los  humedales  FV2  y  FV3  surgirán  de  la  transformación  del  humedal  FHSS1  en  dos 







cm de espesor. El  filtro de arena, de 40  cm de altura,  consiste en arena  con un d10 
entre 0,25 y 1,2 mm, un d60 entre 1 y 3 mm y un coeficiente de uniformidad (d60/d10) 












capa  de  arena  fina  de  entre  0,25  y  1 mm,  previamente  lavada,  de  unos  10  cm  de 
espesor.  Este  filtro  de  arena  es  de  menor  granulometría  que  el  FV1  construido 
inicialmente,  debido  a  que  los  FV2  y  FV3  serán  la  última  etapa  de  afino,  donde  la 
concentración de materia orgánica y de sólidos es menor. Estos humedales operarán 
en periodos alternos de una semana de funcionamiento y otra semana de descanso.    
Por último,  tendremos un  resguardo de 10 cm. El medio  filtrante está encerrado en 
una membrana plástica (ya existente) y protegida por un geotextil a ambos lados.  
La distribución del influente se hace mediante un sistema de tuberías de 1 pulgada (ó 
unos  30 mm)  de  diámetro,  con  orificios  en  el  plano  lateral  de  3 mm  de  diámetro, 
alternando ambos lados cada 0,35 m.  
La alimentación a los humedales FV2 y FV3 se realiza mediante una tubería de 70 mm 





El  reactor  SBR persigue  la  reducción de  la  carga orgánica en periodos de  alta  carga 
(vendimia  y  trabajos  posteriores,  2 meses). No  nos  interesa  que  se  elimine  toda  la 
DBO5  para  que  no  comience  la  nitrificación,  ya  que  es  necesaria  la  presencia  de 
nitrógeno  para  que  no  haya  déficit  de  nutrientes  en  el  resto  de  las  etapas  de 
depuración.  
El  tiempo  de  ciclo  total  (Tc)  consiste  en  llenado  (tF),  reacción/aireación  (tA), 
sedimentación  (tS) y vaciado  (tD). Se puede añadir  también un  tiempo de parada  (tI). 
Así, el tiempo total del ciclo es: 











está  en  el  periodo  de  llenado,  en  el  otro  ocurran  el  resto  de  ciclos:  aireación, 
sedimentación  y  vaciado.  Esto  es  necesario  para  no  parar  la  generación  de  aguas 
residuales mientras  tienen  lugar  los periodos de  sedimentación  y  vaciado. Para  ello 
sería necesaria  la  instalación de electroválvulas que permitieran el paso a uno u otro 
tanque durante los diferentes ciclos. Así: 











Sería necesario  realizar pruebas en  laboratorio  con agua  residual de  la bodega para 
determinar  el  tiempo  real  de  sedimentación  y  el  IVF,  datos  que  nos  ayudarán  a 
optimizar el funcionamiento del SBR.  
8.3.4.2 Opción	B:	convertir	los	humedales	FHSS	en	humedales	aireados	



















૜૙∙૙,૞૞	࢓૛ ൌ ૚. ૙૜૟	
ࢍ	ࡰ࡮ࡻ૞
࢓૛∙ࢊ       Ecuación 8‐3 
 
Esto  supone  una  sobrecarga  muy  elevada  que  podría  provocar  problemas  de 
colmatación  si  se  alimenta  de  forma  continua  durante  todo  el  año.  Pero  hemos  de 
tener en cuenta que esta carga orgánica tendrá lugar durante aproximadamente uno o 








ିࡷ࡭ࢀ ࢗൗ                  Ecuación 8‐4 
 
ࡷ࡭ࢀ ൌ ࡷ࡭ ∙ ࣂࢀ࢓ࢋࢊି૛૙        Ecuación 8‐5 
 
donde Cs es la carga másica de DQO o NTK a la salida (mg/d), Co es la carga másica de 
DQO  o  NTK  a  la  entrada  (mg/d),  KAT  la  constante  de  área  de  primer  orden  a 
temperatura T  ºC  (m/d), q  la  carga hidráulica  (m3/m2∙d), KA  la  constante de área de 
primer orden a 20 ºC (m/d), Tmed la temperatura media diaria (ºC) y θ es la constante 
empírica  abiótica,  establecida  en  1,06  según Rousseau  et al.  (2004). Utilizaremos  la 
temperatura media del  agua durante el periodo de  vendimia de 2009  (periodo VII). 












Si  no  tenemos  en  cuenta  las  pérdidas  por  evapotranspiración,  la  concentración  de 
DBO5 a  la salida, para un caudal de 20 m3/d será de 31,44 g/m3. Este valor está por 
debajo de los 40 g DBO5/m3 permitidos por la legislación para el vertido a regato.  
Vamos  a probar  según  las  constantes obtenidas por Nivala,  (2012).  Según Kadlec & 
Wallace (2008) el área del humedal es: 
࡭ ൌ ࡽ࢑ࢂ࣎ࢿ ܔܖ	ቀ
࡯૙ି࡯∗






ࡼ ൅ ࡯∗       Ecuación 8‐7 
 
donde CO es  la  concentración  a  la  salida  (g/m3); Ci es  la  concentración  a  la entrada 
(g/m3); C* es  la  concentración de  fondo  (en nuestro  caso, 10 mg DBO5/L);  kAT es  la 
constante de área de primer orden a temperatura T (m/d); P es el número aparente de 
tanques  en  serie  TIS  (adimensional)  y  q  es  la  carga  hidráulica  (m/d). Nivala  (2012) 
utilizó una constante de área de 887 m/año  (2,43 m/d) para  la eliminación de DBO5 
química en un humedal aireado de flujo horizontal de 1 m de profundidad, y un P de 2. 




ܥ݋ ൌ ሺ855 െ 10ሻ
൬1 ൅ 2,432 ∙ 0,067൰

















parámetros  de  vertido  durante  el  resto  del  año  podría  airearse  un  sólo  humedal  y 
alimentar esporádicamente los otros dos humedales en periodos de baja actividad.  
Es  posible  que  para  nuestro  caso  sea más  fiable  el método  utilizado  por  Ouellet‐















de  200  g  DBO5/m2∙d  y  superiores.  Estas  eficacias  son  similares  o  superiores  a  las 
previstas en el diseño inicial. El humedal FHSS, en su conjunto, muestra un porcentaje 
de  eliminación  de  DBO5  del  70%  a  VCOS  inferior  a  6  gDBO5/m2∙d,  alcanzando  una 


















204%  en  caudal  y  383%  en  DBO5  en  el  año  2.  Todo  ello  ha  llevado  a  sugerir  una 
ampliación  o modificación  de  la  planta  depuradora,  tomando  en  consideración  dos 
opciones.  
Una de las opciones de modificación consiste fundamentalmente en la transformación 
de  los  tanques  de  homogeneización  en  un  reactor  SBR  (sólo  para  la  vendimia)  y  la 





de  forma  esporádica  en  periodos  de  baja  actividad.  Esto  también  garantizaría  el 
cumplimiento de los parámetros de vertido.  
A  la hora de diseñar una planta depuradora con humedales para una bodega es muy 
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4,4  g  SST/m2·d  en  el  sistema  global  (FV+FHSS),  que  también  eliminó  hasta  1,4  g 
NTK/m2·d,  0,7  g  NH3‐N/m2·d  y  0,04  g  PO43‐/m2·d.  Las  eliminaciones  globales  del 
sistema fueron de 54‐93% para la DQO, 45‐95% para la DBO5 y 75‐94% para los SST. Sin 
embargo,  alcanzar  eliminaciones  globales  del  80%  o  mayores  requieren  VCOSs 
menores a 37 g DQO/m2·d, 23 g DBO5/m2·d y 3,6 g SST/m2·d.  
La VCOS y  la T  fueron  los principales parámetros que determinaron el rendimiento y 
eficacia  de  la  unidad  FV, mientras  que  la  concentración  influente  y  la VCOS  fueron 




Los  resultados  obtenidos  indican  claramente  que  las  presentes  unidades  FHSS 
funcionaron  a  menor  rendimiento  que  los  primeros  humedales  artificiales  que 
trataban aguas residuales de bodegas consultados en  la bibliografía. En comparación 
con  los  lechos más profundos (0,6 m), el menos profundo (0,3 m) mostró una menor 









 Concentraciones  influentes  de  DBO5  mayores  de  400‐600  mg/L 
aproximadamente  causaron  acusados  descensos  en  el  porcentaje  de 
eliminación en todos los casos, indicando una posible inhibición por sustrato.  
































de  sólidos  suspendidos  cuando  trataban  aguas  de  bodega,  y  ha  ayudado  a  los 
humedales a operar con altas cargas sin colmatación. El digestor anaerobio redujo  la 
carga  de  entrada  de  SST  a  los  humedales  en  un  76%,  disminuyendo  la  alta 
concentración de SST en el influente a menos de 200 mg/L. No se observó colmatación 
después de 2,2 años de operación a velocidades de cargas superficiales de 18 ± 13 g 












reactor UASB  y  a  la  aplicación de una  alta VCOS  en  las unidades de humedales.  Se 
encontraron  altas  eficacias  de  eliminación  para  algunos metales  según  el  siguiente 
orden: 94%>Sn>Cr>Cu>Pb>Zn>Fe>63%. Se registraron eficacias medias de eliminación 
para  el Ni  (49%), Hg  (42%)  y  Ag  (40%),  aunque  los  porcentajes  para  el Hg  y  la  Ag 
podrían estar subestimadas por  la aparición de varios valores del efluente por debajo 
del  límite  de  detección.  Finalmente,  el  Mn  y  el  As  mostraron  porcentajes  de 











la  unidad  FHSS.  Se  observó  una  correlación  entre  el  porcentaje  de  eliminación  y  la 
concentración influente para la mayoría de los MP en el digestor UASB pero no así en 
las  unidades  FHS  y  FHSS.  La  eliminación  de  MP  en  su  forma  disuelta  tuvo  lugar 




Siguiendo  el  camino  del  tratamiento,  el  lodo  del  UASB  actuó  como  el  principal 
sumidero  de  la mayoría  de MP,  seguido  de  la  acumulación  en  el  humedal  FHS.  El 
balance global de masas para  la  suma de Sn, Cr, Cu, Zn y Fe  resultó en  la  siguiente 






Las emisiones de metano, de  forma global, se  incrementaron desde  los 267±188 mg 
CH4/m2∙d  en  al  año  de  operación,  hasta  los  543±161 mg  CH4/m2∙d  a  los  5  años  de 
operación.  Inicialmente  las  emisiones de metano decrecían  en  la dirección de  flujo, 
mientras que pasados 5 años de operación no se registraron variaciones significativas 
en  función de  la posición en  los humedales.   Respecto al CO2,  las emisiones globales 
medias se situaron en el rango de 3500‐5800 mg CO2/m2∙d a los 5 años de operación, 
aunque con valores que alcanzaron  los 30.000 mg CO2/m2∙d en una de  las campañas, 
pero  sin  diferencias  significativas  entre  las  unidades  FHS  y  FHSS  o  la  posición  en  el 
humedal. 
En términos generales no se encontraron variaciones significativas entre emisiones de 
metano  obtenidas  de  las  campanas  con  y  sin  plantas,  y  tampoco  se  observaron 
diferencias  día‐noche.  Períodos  reducidos  de medición  ofrecen  valores  ligeramente 









mg CH4/m2∙d). Sin embargo,  la prolongación excesiva del  tiempo de medida  (hasta 7 
días)  reduce  de  forma  acusada  los  valores  obtenidos.  Las  emisiones  de metano  se 
correlacionan con la edad de los humedales (o acumulación de materia orgánica en los 
mismos) y la estación del año. Los datos disponibles se adaptan a un modelo que prevé 
valores  máximos  en  primavera  y  decrecientes  en  la  secuencia  primavera‐verano‐
otoño‐invierno. 
Las mediciones de emisión de CO2 se deben  realizar en un período mínimo de 24 h, 












de  200  g  DBO5/m2∙d  y  superiores.  Estas  eficacias  son  similares  o  superiores  a  las 
previstas en el diseño inicial. El humedal FHSS, en su conjunto, muestra un porcentaje 
de  eliminación  de  DBO5  del  70%  a  VCOS  inferior  a  6  gDBO5/m2∙d,  alcanzando  una 
eliminación  máxima  de  6  g  DBO5/m2∙d  a  una  VCOS  de  10,6  g  DBO5/m2∙d  y 
reduciéndose a 4,6 g DBO5/m2∙deliminados a partir de una VCOS de 15,6 g DBO5/m2∙d 
o superior. La eficacia de los humedales FHSS ha sido similar o ligeramente inferior a la 












204%  en  caudal  y  383%  en  DBO5  en  el  año  2.  Todo  ello  ha  llevado  a  sugerir  una 
ampliación  o modificación  de  la  planta  depuradora,  tomando  en  consideración  dos 
opciones.  
Una de las opciones de modificación consiste fundamentalmente en la transformación 
de  los  tanques  de  homogeneización  en  un  reactor  SBR  (sólo  para  la  vendimia)  y  la 





de  forma  esporádica  en  periodos  de  baja  actividad.  Esto  también  garantizaría  el 
cumplimiento de los parámetros de vertido.  
A  la hora de diseñar una planta depuradora con humedales para una bodega es muy 
importante prever aumentos en  la producción, ya que  se ha visto que en un año  se 
puede duplicar la producción de vino, lo que afecta a la depuración de las aguas.  
 
 
 
 
 
